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In Abbildungen und Tabellen der vorliegenden Arbeit wurden Dezimalstellen von ganzen 
Zahlen durch einen Punkt getrennt, da zur Erstellung dieser u.a. Computerprogramme 
benutzt wurden, welche die deutsche (Komma)-Schreibweise nicht unterstützen. Zur 
Gewährleistung eines einheitlichen Schriftbildes wurde die Punktschreibweise auf den 
gesamten Schriftsatz der Arbeit übertragen. 
6 EINLEfTUNG 
1. EINLEITUNG 
Zu den intensiven Produktionssystemen der Aquakultur gehören u.a. Durchflußanlagen, Tei­
che, Rundbecken und Langstromrinnen ("race ways") sowie teilweise, bzw. weitgehend ge­
schlossene Kreislaufsysteme. Durch den Betrieb von Intensiv-Produktionssystemen, die un­
mittelbar natürliche Gewässer nutzen (wie z.B. Netzkäfiganlagen oder küstennahe Durch­
flußanlagen) und das Abwasser, das aus diesen Systemen in natürliche Gewässer gelangt, 
können z.T. drastische Veränderungen in der Wasserqualität durch Eintrag von organischen 
Feststoffen und löslichen Stoffwechselausscheidungen der gehaltenen Organismen auftreten 
(National Research Council 1992, Goddard 1996). Vor diesem Hintergrund hat die Einrich­
tung weitgehend geschlossener Meerwasser-Kreislaufsysteme in der Vergangenheit, insbe­
sondere in Hinblick auf eine ressourcenschonende marine Aquakultur, erheblich an Bedeu­
tung gewonnen. Die globale Verknappung der Wasserressourcen sowie die steigenden Auf­
lagen für die Wasserqualitätsziele und den Umweltschutz, verlangen eine größere Unabhän­
gigkeit von Standorten mit natürlicher Wasserverfügbarkeit für Aufzucht- und Mastbetriebe 
(Westen 1991, Arbiv & van Rijn 1995). 
In einem Kreislaufsystem wird das Wasser, nachdem es mechanisch und biologisch gerei­
nigt wurde, wieder verwendet. Kreislaufanlagen bestehen normalerweise aus Fischbecken 
oder Fischhaltungseinheiten, mechanischer Reinigungstufe, biologischer Wasseraufberei­
tung (mit oder ohne Denitrifikation), Heizung, Kühlung, Vorrichtungen zur Sauerstoffanrei­
cherung des Wassers mit Luft oder technischem Sauerstoff, Pumpen sowie Alarmeinrichtun­
gen für alle wichtigen Funktionen. Weitgehend geschlossene Kreislaufanlagen funktionieren 
praktisch ohne tägliche Wassererneuerung, wobei nur der Anteil des Systemvolumens wie­
der aufgefüllt wird, der durch Verdunstung, Spritzwasser und Reinigungsvorgänge verloren 
geht. Teilweise geschlossene Kreislaufsysteme arbeiten dagegen mit einer täglichen Was­
seraustauschmenge, die über diesen Wasserverlust des Systems hinausgeht, und es wird 
nur ein bestimmter Teil des Systemvolumens rezirkuliert. 
Die Wiederverwendung von Wasser in einem Kreislaufsystem ist kein neues Verfahren in der 
Fischzucht (Saeki 1958, Hirayama 1966, Meske 1971, Meade 1973, 1974, Liao & Mayo 
1973, Rosenthal & Krüner 1984) und wird heute bereits zur Aufzucht anderer Wirbeltiere, wie 
z.B. Alligatoren (DeLos Reyes Jr. et al. 1996, 1997) genutzt. Auch bei der Kultivierung von 
Invertebraten, wie Austern (Dwivedy 1973, 1974) und Flußkrebsen (Malone et al. 1996) so­
wie für die Produktion von Futterorganismen (Suantika et a/. 2000), werden weitgehend ge­
schlossene Kreislaufsysteme eingesetzt. 
1.1 Bedeutung der Stoffwechselausscheidungen von Fischen in einem intensiven 
Produktionssystem 
Je höher das Produktionsniveau ist, desto größer ist auch der Einfluß der Fische auf den 
Wasserchemismus des Systems. Während Defizite im Sauerstoffgehalt in intensiv betriebe­
nen Produktionssystemen zumeist durch den Einsatz von technischem Sauerstoff ausgegli-
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chen werden können (Forsberg & Summerfelt 1992), wirkt eine Akkumulation von Stoffwech­
selprodukten der gehaltenen Fische limitierend auf das Fischwachstum, die Besatzdichte 
und damit auf die Produktionskapazität (Liao & Mayo 1974, Rosenthal 1981a). In intensiven 
Systemen, das heißt in Haltungssystemen mit hoher Besatzdichte und Zufütterungsrate, 
kommt unter den Stoffwechselprodukten vor allem den Stickstoffkomponenten, bzw. den 
Zwischen- und Endprodukten (Ammonium, Nitrit, Nitrat) der Abbauprozesse, eine besondere 
Bedeutung zu, da sie in Abhängigkeit vom jeweiligen Betriebszustand des Systems (Besatz­
dichte, Fütterungsintervall, Wasseraustauschrate, Salzgehalt und Temperatur) sowohl kurz­
fristigen als auch langfristigen Schwankungen unterliegen (Liao & Mayo 1972, Brownell 
1980, Rosenthal et al. 1981 ). Hinzu kommt, daß in der Intensiv-Aquakultur bis heute immer 
noch hauptsächlich sehr proteinreiches Futter verabreicht wird, das im allgemeinen einen 
Roh-Protein-Gehalt von 40% bis 45% aufweist. Die hierdurch bedingte vermehrte Ammonia­
kexkretion der Fische verursacht hohe Ammoniumkonzentrationen im Haltungswasser. 
Im Tagesgang auftretende Belastungsschwankungen im Ammonium- und Nitritgehalt des 
Wassers sind in intensiven Haltungssystemen weitaus größer als in natürlichen Gewässern 
(Brett & Zala 1975, Rosenthal & Munro 1985) und werden durch komplexe, teilweise noch 
unbekannte und nicht kontrollierbare Prozesse innerhalb der biologischen Wasseraufberei­
tung verstärkt (Thomas & Piedrahita 1998). Vor allem in Kreislaufanlagen ergeben sich des­
halb vielfältige Probleme bei der Wasserqualitätskontrolle in Abhängigkeit von den Anforde­
rungen an die Qualitätsziele für Zuchtorganismen und unter Berücksichtigung artspezifischer 
Kriterien. 
Dem Einsatz von „fixierten Biofiltern" zur Entfernung der löslichen Stickstoffverbindungen 
kommt hierbei eine besondere Bedeutung zu, da bei Fischen die Exkretion der Stickstoff­
metabolismus-Endprodukte in erster Linie passiv über die Kiemen, und zwar hauptsächlich 
(d.h. zu 75% - 85%) über die Form des Ammoniaks (NH3) erfolgt (Brett & Groves 1979, 
Steffens 1985). Hinzu kommen Harnstoff und andere N-Verbindungen (Nitrit und Nitrat), die 
in wesentlich geringeren Mengen von Fischen ausgeschieden werden (Smith 1929, Forster 
& Goldstein 1969). Zur Entfernung dieser Stickstoffverbindungen werden biologische Filter 
eingesetzt, die unter der allgemeinen Bezeichnung Biofilter zusammengefaßt werden. Die 
Effizienz eines Biofilters wird in der Regel danach beurteilt, in welchen meßbaren Konzentra­
tionen die Oxidation von Ammonium bezogen auf eine Volumeneinheit des Filtermaterials 
erfolgt (Barnabe 1990). 
Biofilter, die in kommunalen Kläranlagen zur Aufbereitung von Abwasser eingesetzt werden, 
das mit sehr hohen Ammonium- und Nitritkonzentrationen belastet ist, lassen wegen hoher 
BSB-Belastung selten eine vollständige Umsetzung der Stickstoffverbindungen zu (Mudrack 
1994). Es werden deshalb zusätzliche Reinigungsstufen nachgeschaltet (z.B. Nachklärbek­
ken) und es erfolgt eine wiederholte Rückleitung des Abwassers über den Biofilter, um eine 
vollständige Substratumsetzung erreichen zu können. Im Gegensatz dazu werden in der 
Aquakultur die Biofilter der Produktionssysteme zur Entfernung vergleichsweise geringer 
Konzentrationen eingesetzt (Wheaton et al. 1994), da die in dem System gehaltenen Orga­
nismen die niedrigeren Grenzwerte für die Belastung des Wassers durch lösliche Stickstoff-
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verbindungen vorgeben. In intensiven Haltungssystemen mit hoher Besatzdichte und Zufüt­
terungsrate unterliegen die stickstoffhaltigen Stoffwechselprodukte sowohl kurzfristigen als 
auch langfristigen Schwankungen. Es können deshalb kurzfristig Amplituden erreicht wer­
den, die einerseits zu einem Einstrom des Stoffwechselproduktes zurück in den Fischorga­
nismus (Intoxikation durch Ammoniak) und andererseits zu einer Beeinträchtigung der Ex­
kretion dieser Stoffwechselprodukte (Autintoxikation) führen können (Schreckenbach et al. 
1 975). Die Toxizitätseffekte der Stickstoffverbindungen auf den Fischorganismus sind dabei 
im wesentlichen von der jeweiligen Expositionskonzentration und -dauer sowie von anderen 
Wasserqualitätskriterien (z.B. pH-Wert und Alkalinität des Systems) abhängig. 
Die Angaben in der Fachliteratur über Verträglichkeitsgrenzen von Ammonium- und Ammo­
niak sowie von Nitrit und Nitrat schwanken sehr. Sie sind jedoch nicht immer miteinander 
vergleichbar, da sie (a) von zahlreichen Randbedingungen beeinflußt werden, die nicht im­
mer vollständig berücksichtigt werden, und (b) die Begriffe der Stickstoffverbindungen leider 
nicht immer ihrer Definition entsprechend verwendet werden (Rosenthal & Munro 1985), so 
daß Werte nicht immer in vergleichbaren Dimensionen angegeben werden. Unter dem Be­
griff "Gesamtammonium" versteht man die Summe aus undissoziiertem Ammoniak (NH3) 
und dissoziiertem Ammonium (NH/). Die Bezeichnungen "Ammonium-Stickstoff (NH4-N)" 
und "Ammoniak-Stickstoff (NH3-N)", die in dieser Arbeit Anwendung finden, bezeichnen den 
Stickstoffanteil der Verbindung und werden rechnerisch aus der Menge an nachgewiesenem 
Gesamtammonium bestimmt (siehe Kapitel 2.3.8). 
Beide Formen des Ammoniums liegen in einer wässrigen Lösung in einem chemischen 
Gleichgewicht vor, das hauptsächlich durch den pH-Wert, die Temperatur sowie den Salzge­
halt des Wassers bestimmt wird (Trussel 1972, Emersen et al. 1975, Hampson 1977). Eine 
Temperatur- bzw. pH-Erhöhung bewirkt eine Verschiebung des Gleichgewichtes zu Gunsten 
des Anteils an freiem Ammoniak. Auch wenn der Ammoniakanteil die geringere Fraktion des 
Gesamtammoniums ausmacht, so hat das Ammoniakmolekül NH3 eine weitaus toxischere 
Wirkung als der dissoziierte Ammoniumanteil (Meade 1985, Russe & Thurston 1 991, Svobo­
dova et al. 1993, Meyer 1995). In subletalen Konzentrationen führt freies Ammoniak zu redu­
ziertem Wachstum sowie zu Schädigungen des Kiemenepithels (Kiemennekrose), so daß 
schon relativ niedrige Ammoniakkonzentrationen (<0.005 mg NH3-N bei Oncorhynchus 
tschawytscha) Hyperplasien an Fischkiemen hervorrufen können (Burrows 1964). Das Euro­
pean Inland Fisheries Advisory Committee (EIFAC) empfiehlt 0.021 mg L.1 NH3-N als maxi­
mal tolerierbare Konzentration (EIFAC 1973), während von der Environmental Protection 
Agency (EPA) 0.016 mg L ·1 NH3-N als höchstzulässiger Wert empfohlen werden (Meade 
1985). 
Für Ammonium liegen die tolerierten Grenzwerte sehr viel höher; es konnte in Versuchen mit 
Regenbogenforellen (Oncorhynchus mykiss) nachgewiesen werden, daß auch hohe Kon­
zentrationen (20 mg L·1 NH/) im Haltungswasser keinen toxischen Effekt auf die Fische ha­
ben müssen (Thurston et al. 1981 ). Grenzwerte für verträgliche Ammoniak- bzw. Ammoni­
umkonzentrationen können trotz des umfangreichen Angebots an Fachliteratur nicht allge­
meingültig definiert werden, da sie (a) von der artspezifischen Toleranz gegenüber hohen 
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Konzentrationen und (b) von der Dauer der Exposition, die insbesondere in Kreislaufanlagen 
z.T. erheblichen Schwankungen im Tagesgang unterliegt, abhängen. Bei der Beurteilung 
und der Festlegung von Grenzwerten muß deshalb immer das gesamte Haltungssystem, 
einschließlich aller Betriebsparameter (Besatzdichte, Fütterungsintensität, Salzgehalt, Was­
sertemperatur etc.), berücksichtigt werden. 
1 .2 Prinzipien der biologischen Wasseraufbereitung 
Die komplexen Vorgänge, die zur Toxizität der Stoffwechselausscheidungen von Fische un­
ter intensiven Haltungsbedingungen beitragen, zeigen, welche Bedeutung den Biofiltern in 
einem intensiven Produktionssystem zukommt. Gleichzeitig wird deutlich, in welchem Maß 
die Konzentration der Belastungsparameter sowie deren tägliche Schwankungen im Abfluß­
wasser der Haltungseinheiten die Leistung und die Dimensionierung eines biologischen Fil­
ters bestimmen. 
Die Grundlage der Ammoniumoxidation innerhalb eines biologischen Filters ist die mikro­
bielle Nitrifikation, das heißt die Oxidation von Ammonium über Nitrit (N02-) zu Nitrat (N03) 
durch Bakterien (Rosenthal & Krüner 1984, Pillay et al. 1989, Wheaton et al. 1994). An der 
Oxidation von Ammonium zu Nitrat sind immer zwei chemolithotrophe, aerobe Bakterien­
gruppen beteiligt, welche die Energie anorganischer Redoxreaktionen für ihren Baustoff­
wechsel benutzen (Schlegel 1992); die Ammoniumoxidierer (hauptsächlich Nitrosomonas­
Arten) und die Nitritoxidierer (hauptsächlich Nitrobacter-Arten). Da die nitrifizierenden Bakte­
rien anorganisches Kohlendioxid (C02) als Kohlenstoffquelle nutzen, ordnet man sie den 
autotrophen Bakterien zu, d.h. sie benötigen keine organischen Stoffe zum Leben (im Ge­
gensatz zu heterotrophen Bakterien). Als Spurenelemente werden von Nitrosomonas und 
Nitrobacter vor allem Phosphat, Magnesium und Eisen benötigt, von Nitrosomonas zusätz­
lich Kalzium und Kupfer (Less 1955). Durch die Stoffwechselaktivität der Nitrifikanten werden 
die Ammoniumverbindungen unter 02-Verbrauch in zwei Reaktionsschritten (Nitritation und 
Nitratation) zu Nitrat oxidiert, wobei W-lonen entstehen, die einen Verbrauch der Alkalinität 
und damit eine Erniedrigung des pH-Wertes bewirken. Gleichung 1 beschreibt in der einfa­
chen Summenformel die prinzipiellen Konversionen, die während der beiden Nitrifikations­
schritte in einem Biofilter stattfinden: 
Nitrosomonas spp.: NH; + 1 .5  o, --) No,· + H,O + 2 ff 
Nitrobacter spp.: No,· + 0.5 o, --) No,· 
NH; + 2 0, --) No,· +  H,O + 2 ff 
"Nitritation" 
"Nitratation" 
(Gleichung 1) 
Die Energie, die bei diesen Nährstoffumsetzungen frei wird, wird von Nitrosomonas und Ni­
trobacter für ihren Baustoffwechsel benutzt (Lees 1951 ). Dabei sind die beiden Bakterien-
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gruppen auf die formulierten Oxidationsschritte (Gleichung 1) streng spezialisiert und phy­
siologisch eng miteinander verknüpft, da die Ammoniumoxidierer den Nitritoxidierern das 
Substrat zur Verfügung stellen. Gleichung 2 beschreibt die Ammoniumoxidation noch etwas 
genauer, unter Berücksichtigung des Zellwachstums der beteiligten Bakterien. Die Gleichung 
ermöglicht damit die Berechnung (a) der produzierten Bakterienbiomasse in Abhängigkeit 
von der Ammoniumkonzentration und (b) des Sauerstoff- und Alkalinitätsverbrauchs wäh­
rend der Reaktion (Wheaton et al. 1994): 
NH; + 1 .83 o, + 1 .98 Hco,· -t 0.02 1 c,H,O,N + 0.98 No,· +  1 . 04 1  H,O + 1 .88 H,co,· 
(Gleichung 2) 
Anhand von Gleichung 2 läßt sich berechnen, daß für die Oxidation von 1 g NH/-N zu N03·­
N insgesamt 4.18 g Sauerstoff und 7.14 g CaC03 benötigt werden. Gleichzeitig werden 8.59 
g Kohlensäure (H2COi) und 0.14 g Bakterien-Zellbiomasse (CsH102N) produziert. Außerdem 
wird deutlich, daß die Oxidation von Ammonium sehr stark von der Sauerstoffverfügbarkeit, 
also einem aeroben Milieu abhängig ist. In Biofiltern, die zur Wasseraufbereitung in Aqua­
kultursystemen eingesetzt werden spielt die Sauerstofflimitierung jedoch meist eine geringe­
re Rolle, da die Systeme in der Regel gut belüftet werden (z.T. unter Einsatz von techni­
schem Sauerstoff). Weitaus limitierender auf die Nitrifikationsleistung der Bakterien wirken 
die Nährstoffe (Ammonium und Nitrit) selbst (Saunders & Bazin 1973), da diese, wie bereits 
erwähnt, in vergleichsweise geringen Konzentrationen gegenüber anderen Abwässern vor­
liegen und außerdem aufgrund von tageszeitlichen Schwankungen nicht immer in gleicher 
Konzentration verfügbar sind. 
In weitgehend geschlossenen Kreislaufsystemen führt die Aktivität nitrifizierender Bakterien 
langfristig zu einer Akkumulation von Nitrat (Otte & Rosenthal 1978, van Rijn & Sich 1991, 
Losordo et al. 1992), das nur durch Wasserwechsel oder spezielle Denitrifikationsverfahren 
aus dem System entfernt werden kann (Wheaton 1977). Obwohl Fische hohe Nitratwerte 
(> 1 00 mg N03-N) problemlos ertragen und Nitrat deswegen als unschädlich eingestuft wer­
den kann (Otte & Rosenthal 1978, Spette 1991, Aboutboul et al. 1995), ist die Entfernung 
von Nitrat in intensiv betriebenen Systemen ratsam, um eine Belastung der Umwelt durch 
N03-reichhaltige Abwässer zu vermeiden (Whitson et al. 1993). Hohe Nitratkonzentrationen 
können außerdem toxisch auf die nitrifizierenden Bakterien wirken (Arbiv & van Rijn 1995). 
Im Gegensatz zur Nitrifikation, bei der eine Oxidation reduzierter N-Verbindungen erfolgt, 
findet bei der Denitrifikation eine Reduktion oxidierter N-Verbindungen (N03-, NOi) zu ele­
mentarem Stickstoff {N2) oder Lachgas (N20) statt (Painter 1970). Nitrat dient dabei als H­
Akzeptor (im Gegensatz zur Nitrifikation, bei der molekularer Sauerstoff als H-Akzeptor 
dient), eine organische Kohlenstoffquelle (z.B. Methanol, Glukose oder Citrat) als H-Donator 
(Mudrack 1994). Zusätzlich werden noch Spurenelemente (Mo, Fe, Cu und Mn) für die en­
zymatischen Reaktionsschritte der Dissimilation benötigt (Nicholas 1963). Zahlreiche hetero-
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trophe Bakterien können unter bestimmten Voraussetzungen als Denitrifikanten anaeroben 
Stoffwechsel betreiben (Painter 1970); besonders hervorzuheben unter den heterotrophen 
Bakterien sind aber die Vertreter der Arten von Pseudomonas, Micrcoccus, Spiril/ium und 
Denstrofacil/us (Dawson & Murphy 1972, van Rijn & Sich 1991 ). Gleichung 3 zeigt die bakte­
rielle Reduktion von Nitrat zu elementarem Stickstoff in anaerobem Milieu mit Methanol als 
organische Kohlenstoffquelle: 
Pseudomonas spp.: 5 eH,OH + 6 No; ..... 5 eo, + 7 H,O + 3 N1 + 6 OH · 
(Gleichung 3) 
Die denitrifizierenden Bakterien haben dabei die Fähigkeit, ihre Atmung dem Sauerstoffan­
gebot des Milieus anzupassen (Painter 1970), indem sie nur unter anaeroben Bedingungen 
Nitrat und Nitrit reduzieren ("Nitrat-Atmung" bzw. Denitrifikation). Im aeroben Milieu bevorzu­
gen sie dagegen die Sauerstoffatmung mit einem höherem Energiegewinn und unterschei­
den sich bei ausreichender Sauerstoffverfügbarkeit daher nicht von anderen heterotrophen 
Bakterien. Gleichung 4 zeigt die Umsetzung einer organischen Kohlenstoffquelle (Methanol) 
durch eine heterotrophe Bakterienart (Pseudomonas spp.) unter aeroben Bedingungen: 
Pseudomonas spp.: 2 eH,OH + 301 --> 2 eo, + 4 H,O 
(Gleichung 4) 
In intensiven Produktionssystemen ermöglichen Denitrifikationseinheiten die Eliminierung 
von Nitrat, indem diese unter anaeroben Bedingungen und durch Bereitstellung einer organi­
schen Kohlenstoffquelle (z.B. Methanol) den heterotrophen Bakterien die notwendigen Be­
dingungen für die Substratumsetzung zur Verfügung stellen. Auf den Aufbau und die Funkti­
on einer Denitrifikationseinheit wird ausführlich in Kapitel 2.2.3.2 eingegangen. 
1 .3 Konstruktionsmerkmale von Biofiltern und die Funktionsweise von Biofilmen 
Die biologischen Filter, die in dieser Studie zur Ammoniumoxidation eingesetzt wurden, sind 
sogenannte Tropfkörper, die sich durch Bereitstellung künstlicher Oberflächen auszeichnen, 
welche als Aufwuchsoberfläche für die Matrix der Bakterienbiomasse dienen. Als Auf­
wuchsoberfläche wird in Biofiltern meist Kunststoffmaterial mit einer großen spezifischen 
Oberfläche von mindestens 180 - 280 m2 m·3 eingesetzt, auf dem die Zellen, eingebettet in 
eine extrazelluläre organische Matrix, den Biofilm bilden. Als Biofilm läßt sich generell jede 
Ansammlung von Bakterienzellen auf einer untergetauchten, festen Unterlage bezeichnen, 
auf der die Zellen meist in einer polymeren organischen Matrix fixiert sind (Characklis & Mar­
shall 1990). Da die Bakterien auf dem Trägermaterial des Tropfkörpers in ihrer Matrix ge­
bunden sind, können die Biofilter auch als "fixierte Biofilmreaktoren" bzw. "Festbettreaktoren" 
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bezeichnet werden. Zur Vereinheitlichung der Begriffe wird innerhalb dieser Arbeit bei der 
Beschreibung der biologischen Filtereinheiten die Bezeichnung Biofilter venNendet. Die 
Funktionsweise und der Aufbau von bakteriellen Biofilmen ist in der Fachliteratur detailliert, 
anhand mikrobiologischer und mathematischer Modelle beschrieben (Harremoäs 1978, Arvin 
& Harremoäs 1989, Bovendeur 1989, Characklis & Marshall 1990), so daß nachfolgend nur 
die wichtigsten Grundlagen dieser Modelle zusammenfassend erläutert werden, die zum 
Verständnis der Oxidationsmechanismen innerhalb eines Biofilters notwendig sind. 
In einem Tropfkörper wird das zu reinigende Wasser über den Biofilm verrieselt. Entschei­
dend für die Effizienz der Biofilter sind hierbei Struktur und Stärke des Biofilms. Vorausset­
zung für die Funktion von fixierten Biofiltern ist ein Konzentrationsgradient zwischen dem 
Substrat (Nährstoff) und dem Biofilm, der eine Diffusion des Substrates in den Biofilm hinein 
ermöglicht (Arvin & Harremoes 1989), wobei die Diffusionstiefe in den Biofilm von Nährstof­
fen und Gasen begrenzt wird. Ein Biofilm besteht aus zwei unterschiedlichen Phasen: 
1) Dem Basisfilm, einer festen Phase, die unmittelbar auf dem Filtermaterial aufliegt; sie be­
steht aus mehreren Einzelabschnitten, den Bakterienzellen und  ihrer organischer Matrix 
und enthält außerdem auch Feststoffe, die aus der flüssigen P hase teilweise adhesiv ge­
bunden werden. 
2) Dem Oberflächenfilm, einer flüssigen Phase über dem Basisfilm, die in direktem Kontakt 
mit dem vorbeiströmenden Wasser steht; sie enthält sowohl gelöste Substanzen (z.B. 
Nährstoffe) als auch Feststoffpartikel. Im Oberflächenfilm fließt das zu behandelnde Me­
dium mit zunehmendem Abstand zum Basisfilm aufgrund der geringer werdenden Rei­
bung schneller, was wiederum Auswirkungen auf die Diffusionsgeschwindigkeit der Nähr­
stoffe hat. 
In Abb. 1 sind die prinzipiellen Prozesse, die an der Bildung bzw. Ablösung von bakteriellen 
Biofilmen beteiligt sind, schematisch zusammengefaßt. Der Basisfilm bildet sich auf dem 
Trägermaterial des Biofilters durch advektiven Transport von Bakterienzellen aus dem Was­
ser auf die Oberfläche des Materials. Die irreversibel adsorbierten Bakterienzellen vermeh­
ren sich in Abhängigkeit von dem Nährstoffangebot, das über den Oberflächenfilm aus dem 
vorbeiströmenden Wasser in den Basisfilm diffundiert; auf diese Weise kommt es zu einem 
allmählichen Anwachsen des Biofilms. Die Bakterienzellen werden aus dem Biofilm erst 
dann wieder abgelöst, wenn (a) der Film so dick wird, daß die Wasserströmung die mecha­
nische Haftung übenNindet, oder (b) es zu signifikanten Änderungen der physikalischen, 
chemischen oder biologischen Umgebungsbedingungen kommt. Ausschlaggebend für eine 
solche Desorption der Zellen, das heißt, die Ablösung des Biofilms vom Trägermaterial des 
Biofilters, kann z.B. eine Erhöhung der hydraulischen Belastung des Biofilms sein, die zu 
einem "Abreißen" des Biofilms führt. Aber auch die rasche Veränderung wasserchemischer 
Parameter, wie z.B. eine Änderung des Salzgehaltes oder ein Mangel an Nährstoffen, der 
den Biofilm "hungern" läßt und damit seine Oberflächeneigenschaften verändert können zur • 
Ablösung des Biofilms führen. 
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Abb. 1 :  Biofilmbildung durch physikalische, chemische und biologische Prozesse (nach Characklis 1990): (a) 
Advektiver Transport von Bakterienzellen auf eine unbewachsene Oberfläche. (b) Reversible Adsorption von 
Bakterienzellen. (c) Desorption reversibel adsorbierter Zellen führt zur Ablösung von Teilen des Biofilms, die 
mit dem Wasserstrom abtransportiert werden. (d) Irreversible Adsorption von Bakterienzellen führt zum 
Wachstum des Biofilms. Die vertikalen Pfeile zeigen die Bewegungsrichtung des Mediums (die Länge der Pfeile 
repräsentiert die Flief',geschwindigkeit), die offenen Pfeile zeigen die Bewegungsrichtung der Bakterienzellen. 
Die Betrachtung der beschriebenen Prozesse zeigt, welchen Einfluß kurzfristige Verände­
rung von Wasserqualitätskriterien oder Betriebszuständen in einem Kreislaufsystem auf die 
Leistungsdaten von Biofiltern haben können. Die Funktionsfähigkeit von Tropfkörper­
Biofiltern ist nur dann gewährleistet, wenn die Porenräume im Biomassebewuchs einen un­
gehinderten Austausch der Wasser- und Gasphase ermöglichen. Dies setzt voraus, daß die 
hydraulische Oberflächenbelastung des Biofilters (a) der Nährstofffracht des zugeleiteten 
Wassers (also der Massenbelastung) und (b) der Dicke des Biofilms angepaßt wird. 
Ungeachtet der offensichtlichen Sensibilität von fixierten Biofiltern gegenüber physikalischen, 
chemischen und biologischen Einflüssen, wird der Tropfkörper-Biofiltertyp in intensiven 
Aquakultursystemen noch immer gegenüber anderen Filtertypen (wie z.B. sogenannten 
"Sehwebbett-Filtern" bzw. "fluidized bed"-Filtern) bevorzugt, die teilweise mit erheblich grö­
ßeren inneren Oberflächen (800 - 1000 m2 m·3) und mit feinkörnigerem Trägermaterial (z.B. 
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Quarzsand) ausgestattet sind. Der Vorteil der Tropfkörper liegt vor allem darin, daß selbst 
bei hohen hydraulischen Belastungsraten eine längere Bakterienaufenthaltsdauer gewährlei­
stet werden kann (Eding & van Weerd 1999). Außerdem kann die Gasversorgung günstig 
gestaltet (02-Anreicherung und C02-Ausgasung über große verfügbare Oberflächen) und der 
Massendurchfluß bei großem Gesamtvolumen des Systems einfacher aufrechterhalten wer­
den als in anderen Filtersystemen. 
Gegenüber anderen fixierten Biofiltersystemen, wie z.B. rotierenden Trommelfiltern oder un­
tergetauchten Fließbett1iltern, zeichnen sich Tropfkörper außerdem durch einfache Handha­
bung und ihre vergleichsweise geringen Investitionskosten aus. Fließbettfilter haben zwar 
den Vorteil, daß sie nahezu niveaugleich mit dem Zu- und Ablauf betrieben werden können 
(das bedeutet keine hohen Pumpkosten wegen großer Förderhöhen), zeichnen sich aber 
trotz großer innerer aktiver Oberfläche nur durch vergleichsweise geringe Durchsatzmengen 
pro Einheit aus. 
1 .4 Kinetik der Substrat (Ammonium)-Umsetzung 
Um die Leistung eines Biofilters beurteilen zu können, wird die Ammonium-Oxidationsrate r 
(Einheit: g m·2 Tag·' NH/-N ) des Biofilters in Beziehung zur installierten Filteroberfläche ge­
setzt. Als theoretische Basis für die Ammoniumoxidation wird die Michaelis-Menten­
Beziehung angenommen, die besagt, daß ein Substrat (Nährstoff) von den Bakterien im Bio­
film mit einer konzentrationsabhängigen Stoffwechselgeschwindigkeit abgebaut wird. Die 
Substratkonzentration bei halbmaximaler Reaktionsgeschwindigkeit (%Vmax) wird dabei als 
Maß für die Stoffwechselaktivität definiert (Michae/is-Menten-Konstante = Km-Wert). Diese 
Beziehung ist die Voraussetzung für die ebenfalls konzentrationsabhängige Wachstumsrate 
der Bakterien. 
Aus der Michaelis-Menten-Beziehung läßt sich das "J\?-order/0-order"-Kinetik-Modell zur Un­
tersuchung der Nitrifikationsprozesse in fixierten Biofilmen ableiten, das sich in der Fachlite­
ratur zur Beschreibung der Reaktionskinetik für den Abbau der gelösten Stickstoffverbindun­
gen (NH/-N, NOi-N) durchgesetzt hat (Williamson & McCarty 1976, Harris & Hansford 
1976, Harremoäs 1978, Arvin & Harremoäs 1989, Bovendeur 1989, Heinsbroek & Kamstra 
1990, Nijhof 1995, Nijhof & Klapwijk 1995, Kamstra 1998). Das Modell wurde in dieser Arbeit 
teilweise zur Interpretation und Diskussion der Ergebnisse herangezogen und soll an dieser 
Stelle deshalb in seinen wichtigsten Punkten erläutert werden; es lieferte die theoretische 
Basis zur Feststellung der Reaktionskinetik, nach welcher die Ammoniumoxidation in den 
Biofiltern der experimentellen Kreislaufanlage unter den Bedingungen während der Ver­
suchszeiträume stattgefunden hat. 
Die englischen Bezeichnungen 'Y2-order" und "0-order", die für das nachfolgend erläuterte 
Modell in der Fachliteratur zur Beschreibung der Reaktionskinetik angewendet werden, sind 
vom Autor zur Übertragung in die deutsche Schreibweise durch die Begriffe "0-0rdnungs-
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Reaktion" (für "0-order") und "%-Ordnungs-Reaktion' (für "V.-order') ersetzt worden. Beide 
Begriffe werden in der gesamten Arbeit durch Kursiv-Schreibweise hervorgehoben. 
Aufgrund der diffusionsgebundenen Transportmechanismen innerhalb eines fixierten Bio­
films ist die Ammonium-Oxidationsrate ti.H:·" entweder von der Ammoniumkonzentration im 
Zulauf (CNH:-N) oder von der Konzentration an gelöstem Sauerstoff (Co2) in der flüssigen Pha­
se des Biofilms bzw. des Biofilterzulaufs abhängig. Bei niedrigen Konzentrationen von einem 
der beiden Substrate ist die Oxidationsrate diffusionslimitiert und proportional zur Quadrat­
wurzel der aktuellen Konzentration des limitierenden Substrats (U!-Ordnungs-Reaktion nach 
Harremoes 1978). Bei hohen Konzentrationen beider Substrate ist die Oxidationsrate von 
der Anzahl der nitrifizierenden Bakterien abhängig und ist somit metabolismuslimitiert 
(Heinsbroek & Kamstra 1990). In Abhängigkeit von den einzelnen Ammonium- und Sauer­
stoffkonzentrationen, die im wesentlichen durch die Durchflußmenge sowie den Biofiltertyp 
beeinflußt werden, können folgende Leistungszustände eines Biofilters unterschieden wer­
den (Bovendeur et al. 1987): 
( 1) Die Ammoniumoxidation im Biofilter folgt einer 0-0rdnungs-Reaktion 
q Beide Substanzen (NH/-N und 02) sind in ausreichend hohen Konzentrationen vorhan­
den. Die temperaturabhängige Sauerstoffsättigung des Wassers stellt eine Limitierung der 
Ammoniumoxidation dar. In diesem Fall erreicht CNH:·N einen maximalen Wert (C
maxNH."·N) und 
die Oxidation wird metabolismuslimitiert. Es wird eine maximale Oxidationsrate (rmax) für 
NH/-N erreicht. In diesem Fall der 0-0rdnungs-Reaktion, kann die Reaktionskinetik der 
Ammonium-Oxidationsrate r durch die folgenden Verhältnisse beschrieben werden: 
c ?; C"" 
NH4· N NH4-N 
und r = r = konstant 
mo, 
(Gleichung 5) 
Abbildung 2 zeigt exemplarisch das Modell für die Kinetik der Ammonium-Oxidationsrate r (g 
m·2 Tag·1 NH4-N) in einem fixierten Biofilm in Abhängigkeit von der limitierenden Sauerstoff­
verfügbarkeit bei Umschwenken der annähernd linearen Oxidationsleistung ( 1/2-0rdnungs­
Reaktionskinetik) zu einer 0-0rdnungs-Reaktion. Die Höhe des rmax-Wertes hängt von dem 
individuellen Systemdesign (u.a. der Biofilmdicke) sowie von dem jeweiligen Betriebszustand 
ab. In experimentellen Untersuchungen an Biofilmen zeigte Bovendeur (1989) welchen Ein­
fluß der pH-Wert, die Temperatur und der Salzgehalt des Wassers sowie die organische 
Feststofflast, hydraulische Belastung und das Füllkörpermaterial auf den Zeitpunkt haben, zu 
dem ein Übergang zu einer 0-0rdnungs-Reaktion erfolgt. Die Ergebnisse dieser Untersu­
chungen zeigen, daß bei Anwendung und dem Vergleich von rma,-Werten aus der Literatur 
immer die Rahmenbedingungen, unter denen der Wert ermittelt wurde, beschrieben bzw. 
verglichen sein müssen (Eding & van Weerd 1999). 
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Abb. 2: Beziehung zwischen der Ammonium-Oxidations rate r pro Einheit Biofifmoberf/äche (m') und der Kon­
zentration von NH;-N (mg L"') bei ausreichend hoher Konzentration der beiden Substrate NH;-N und o, ("0-
0rdnungs"-Reaktion). Im dargestellten Fall steift die Sauerstoffsättigung des Wassers eine Limitierung der 
Ammonium-Oxidationsrate dar und es wird eine maximale Oxidationsrate (r....) für eine Ammoniumkonzen­
tration C"'\, •• erreicht (nach Bovendeur 1989). 
(2) Die Ammoniumoxidation im Biofilter folgt einer '/.,-Ordnungs-Reaktion 
q Eine der beiden Substanzen (NH,-N oder 02) liegt in einer niedrigeren Konzentration vor. 
Die Ammoniumoxidation ist durch die Diffusion des Substrates limitiert und hängt von der 
Konzentration des limitierenden Substrates (NH4-N oder 02) ab. Die Ammonium­
Oxidationsrate kann in diesem Fall durch die Kinetik einer '/.,-Ordnungs-Reaktion beschrie­
ben werden: Bei niedrigen Ammoniumkonzentrationen (CNtt:-N < cmax"":-N) ist die Oxidations­
rate '""·· " von der konstanten Ammonium-Diffusionsrate in den Biofilm abhängig und wird 
somit direkt durch CNtt:-N bestimmt. Im Falle einer Sauerstoff-Diffusions-Limitierung (C02 < 
cmax02) ist die Ammonium-Oxidationsrate dagegen von der Sauerstoffdiffusion in den Biofilm 
hinein abhängig. Die Umstände, die zu einer %-Ordnungs-Reaktion durch eine 02-Diffusions­
Limitierung führen, sind in gut belüfteten Tropfkörper-Biofiltern, wie sie in der vorliegenden 
Arbeit eingesetzt wurden, in der Regel nicht gegeben (Bovendeur 1989). Deshalb wird die 
Kinetik der %-Ordnungs-Reaktion in Tropfkörpern primär durch die Ammonium-Diffusionsrate 
(also durch CNH,-N) in den Biofilm bestimmt. Die diffusionslimitierte Oxidationsrate ist hierbei 
proportional zur Quadratwurzel der aktuellen Konzentration des limitierenden Substrats ('Y,­
order-model", Harremoes 1978). zusammenfassend gelten für die Kinetik der Y.,-Ordnungs­
Reaktion in einem fixierten Biofilm die folgenden Verhältnisse: 
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C < C""' und r = VC 
NH4+·N NH4+-N NH4+·N NH4+-N 
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·�mmonium-Diffusions-Limitierung• 
"Sauerstoff-Diffusions-Limitierung" 
(Gleichung 6) 
Abbildung 3 zeigt die Kinetik einer !!.,-Ordnungs-Reaktion für die Ammonium-Oxidationsrate r 
(Einheit: g m-2 Tag-1 NH/-N) in einem fixierten Biofilm in Abhängigkeit von einer Ammonium­
Diffusionslimitierung bei ausreichend hoher Sauerstoffkonzentration. Auf die Darstellung der 
!!.,-Ordnungs-Reaktion bei einem limitierenden Sauerstoffangebot (02-Diffusions-Limitierung) 
wurde verzichtet. 
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Abb. 3: Beziehung zwischen der Ammonium·Oxidationsrate r pro Einheit Biofilmoberf/äche (m') und der 
Konzentration von NH/·N (mg i-1) bei ausreichend hoher Oz"Konzentration aber niedriger NH/-N­
Konzentration: "�·Ordnungs"-Reaktion durch Ammonium-Diffusionslimitierung. Die Ammoniumkonzentra­
tion (C,..H .. -N ) ist niedriger als die Konzentration, bei der ein Übergang zu einer "0-0rdnungs"-Reaktion statt­
findet (C'"") und die Sauerstoffverfügbarkeit des Wassers stellt keine Limitierung für die Ammoniumoxidati­
on dar (nach Bovendeur 1 989). 
(3) Die Ammoniumoxidation folgt einem Wechsel zwischen !!.,-Ordnungs- und 0-0rdnungs­
Reaktionskinetik 
c;, Ein Umschwenken zwischen der !!.,-Ordnungs- und 0-0rdnungs-Reaktionskinetik tritt auf 
Grund täglicher Schwankungen der beiden Substratangebote (NH4-N und 02) auf. Die Am-
1 8  EINLEITUNG 
moniumoxidation unterliegt aufgrund täglicher Schwankungen der beiden Substrate zeitwei­
se einer Sauerstoff-Diffusions-Limitierung durch niedrige 02-Konzentrationen in dem Hal­
tungssystem, und eine schwankende Ammoniumproduktion des Systems bewirkt zeitweise 
eine Limitierung durch eine unzureichende Ammoniumdiffusion in den Biofilm hinein. 
Zusammenfassend wird deutlich, daß die Leistung von Biofiltern, welche nach den oben be­
schriebenen Prinzipien arbeiten, entscheidend davon abhängt, welcher Reaktionskinetik die 
Ammoniumoxidation unterliegt. Die Art der Reaktionskinetik ist dabei im wesentlichen ab­
hängig (a) von der Ammonium-Abflußkonzentration aus den Fischbecken (und deren tages­
zeitlichen Schwankungen), (b) von den 02-Konzentrationen im Haltungssystem (und deren 
tageszeitlichen Schwankungen) und (c) von den Eigenschaften des eingesetzten Biofilters 
(u.a. Füllkörpermaterial, spezifische Oberfläche, hydraulische Wasserbelastung des Biofilter­
querschnittes, Belüftungsintensität). Bei der Bemessung eines Biofilters wird die Größe der 
zu installierenden Biofilteroberfläche anhand der maximalen Ammonium-Oxidationsrate rmax, 
also unter der Annahme, daß die Ammoniumoxidation durch die Kinetik einer 0-0rdnungs­
Reaktion gesteuert wird, festgelegt. 
Selbstverständlich wird die Kinetik der Ammoniumoxidation auch durch die Feststoffracht 
sowie andere Wasserqualitätskriterien beeinflußt (z.B. BSB, CSB), die in interspezifischer 
Konkurrenz die Präsenz heterotropher Bakterien fördern und damit teilweise Einfluß auf die 
Nitrifikationsleistung nehmen können. Diese Vorgänge sind in der vorliegenden Arbeit zu­
nächst nicht berücksichtigt worden. Da sich die Arbeit vorrangig auf die Ammoniumoxidation 
(d.h. die Nitrifikationsprozesse) innerhalb der Biofilter konzentriert, werden andere Aufberei­
tungsprozesse, die in einem Biofilter ablaufen (insbesondere durch die Aktivität heterotro­
pher Bakterien), nur am Rande betrachtet und bei der Diskussion der Ergebnisse aufgegrif­
fen. 
1 .5 Zielsetzung der Arbeit 
Für Süßwasser-Produktionssysteme sind Funktion und Leistungsmerkmale von Biofiltern 
unter Berücksichtigung der Reaktionskinetik für die Ammoniumoxidation und in Abhängigkeit 
unterschiedlicher Betriebszustände anhand zahlreicher Untersuchungen beschrieben (Bruce 
1 971 ,  Oleszkiewicz 1 972, Hirayama 1 974, Liao et al. 1 972, Liao & Mayo 1 972, 1974, Hosono 
et al. 1 980, Rosenthal et al. 1 982, Gujer & Boiler 1 986, Bovendeur et al. 1 987, Heinsbroek & 
Kamstra 1990, van Rijn & Rivera 1 990, Arbiv & van Rijn 1 995, Nijhof 1995, Nijhof & Klapwijk 
1995, Kamstra et al. 1998, Singh et al. 1 999, Kirn et al. 2000, Lekang & Kleppe 2000). Dabei 
sind die Rahmenbedingungen nur selten vergleichbar, so daß die Ableitungen genereller 
Modelle stets der Verifizierung bei spezifischer Anwendung bedürfen. 
Es sind nur wenige Untersuchungen durchgeführt worden, welche die Problematik der biolo­
gischen Aufbereitungsprozesse in Brackwasser- und Meerwasser-Produktionssystemen de­
tailliert betrachtet haben (Hirayama 1 966, Forster 1 974, Nägel 1 976, Rosenthal & Sander 
1975, Rosenthal & Otte 1978, Rosenthal & Krüner 1984, Andjus et al. 1985). Wegen der 
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unterschiedlichen Leistungseffizienz der nitrifizierenden Bakterien im Meerwasser sind neue 
Erkenntnisse zur Kinetik dieser Prozesse nötig. Es müssen Daten gewonnen werden, die 
eine wissenschaftliche Bewertung der Abhängigkeiten der subtratgebundenen Leistungsfä­
higkeit der Mikroflora in fixierten Biofiltern von den Stoffwechselraten der Zuchtorganismen 
und den schwankenden Umweltbedingungen in Meerwasser-Produktionssystemen (und ba­
sierend darauf ihre Steuerung) ermöglichen. 
Es fehlt bis heute insbesondere an Untersuchungen, welche die Auswirkungen verschiede­
ner Salzgehalte auf die Kinetik der Nitrifikationsleistung von Biofiltern in intensiv betriebenen 
marinen Kreislaufanlagen bei kontinuierlichem Wachstum der gehaltenen Organismen und 
unter schwankenden Wasserqualitätskriterien definieren. Für die Dimensionierung und den 
Betrieb der Biofilter in marinen Kreislaufsystemen sind deshalb Daten über ihre Ammonium­
Oxidationsleistung im Meerwasser äußerst wichtig, da der Einsatz von Kreislaufsystemen im 
Rahmen einer ressourcenschonenden Marikultur zunehmend an Bedeutung gewinnt. 
Im Rahmen dieser Arbeit wurde ein Meerwasser-Kreislaufsystem zur Aufzucht und Haltung 
von Fischen aufgebaut, das die Untersuchung der beschriebenen Reaktionskinetik innerhalb 
der Biofilter in Abhängigkeit vom Salzgehalt und anderen variablen Betriebszuständen er­
möglichte. Die Fische konnten in den Haltungsbecken des Systems unter hohen Besatz­
dichten (bis zu 90 kg m·3) gehalten werden, wie sie in der intensiv betriebenen Aquakultur in 
Durchflußsystemen üblich sind. Der Bereich der Besatzdichte wurde während der durchge­
führten Experimente absichtlich auf Werte von etwa 42 - 60 kg m·3 begrenzt, um während der 
einzelnen Versuchszeiträume annähernd gleiche Fischbiomassen gewährleisten zu können. 
Bei der Planung und Entwicklung des Kreislaufsystems mußten Aspekte aus unterschiedli­
chen Bereichen der Biologie und des Ingenieurwesens berücksichtigt werden. Es mußten 
optimale Haltungsbedingungen für die Versuchsfische gewährleistet werden, wobei gleich­
zeitig die Möglichkeit zur Simulierung schwankender Wasserqualitätskriterien (variierende 
Nährstoffbelastung, unterschiedliche Salzgehalte) des Kreislaufwassers gegeben werden 
mußte. Eine entsprechende Prozeßkontrolle und Systemsteuerung war wichtige Vorausset­
zung für die durchgeführten Experimente sowie für die Funktionsfähigkeit und Leistungsfä­
higkeit des Systems. 
Hauptziel dieser Arbeit war es, mit Hilfe des entwickelten Kreislaufsystems die Kinetik der 
Ammoniumoxidation in den Biofilter in Abhängigkeit vom Salzgehalt und den gelösten Stoff­
wechselausscheidungen der Versuchsfische zu untersuchen. Dabei standen die folgenden 
Fragestellungen im Vordergrund: 
• In welchem Umfang variieren die Ammonium-Oxidationsraten der Biofilter im Meerwas­
ser bei unterschiedlichem Salzgehalt und im Vergleich zu bekannten Leistungsdaten und 
Kinetikmodellen der Biofilter von Süßwasser-Produktionssystemen? 
• Wie variieren die Ammonium-Oxidationsraten von Biofiltern in Meerwasser bei relativ 
hohem Besatz über längere Zeiträume? 
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• In welchem Maße variiert die Ammonium-Oxidationsleistung der Biofilter in Abhängigkeit 
von ihrer spezifischen Oberfläche und dem Füllkörpermaterial, das den nitrifizierenden 
Bakterien zur Verfügung steht? 
Ergänzend zu den drei Fragestellungen wurde untersucht, ob ein Zusammenhang zwischen 
der Wachstumsleistung der Versuchsfische ( Oreochromis niloticus) und den (in den einzel­
nen Versuchszeiträumen) variierenden Wasserqualitätskriterien (insbesondere dem Salzge­
halt) bestand. 
Die Weiterentwicklung des Meerwasser-Kreislaufsystems ist Bestandteil eines weiterführen­
den Forschungsprojektes der Abteilung Fischereibiologie zur generellen Anwendung der 
Kreislauftechnologie in der Aquakultur. Das Projekt wurde in Zusammenarbeit mit industriel­
len Technologieträgern und Anlagenbauern aufgenommen. Datensätze, Modellrechnungen 
und Statistiken, die während des Betriebes der Anlage erstellt wurden, wurden den Partnern 
zur weiteren Interpretation assoziierter Fragestellungen zur Verfügung gestellt. 
Die im Rahmen dieser Arbeit erhaltenen Daten sollen für die Weiterentwicklung von marinen 
Kreislaufsystemen genutzt und in Modellberechnungen eingesetzt werden, die eine Optimie­
rung der Haltungsbedingungen (u.a. Besatzdichten, Fütterungsraten, Salzgehalt des Meer­
wassers) für die kultivierten Arten zulassen, bei Aufrechterhaltung der Biofilterleistungsfähig­
keit. 
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2. MATERIAL UND M ETHODEN 
2.1 Die Versuchsfische 
2.1 . 1  Herkunft 
2 1  
Als Versuchstiere für die experimentellen Untersuchungen in der Kreislaufanlage wurden 
Buntbarsche (Tilapien) der Art Oreochromis niloticus (Familie Cichlidae) ausgewählt (Abb. 
4). Cichliden sind Süßwasserbewohner, ausgenommen die Arten der indischen Gattung 
Etropu/us sowie einiger anderer Arten, die vorzugsweise bzw. gelegentlich im Brackwasser 
vorkommen (Deckert et al. 1 975). In den großen ostafrikanischen Seen (Rudolf-, Viktoria-, 
Tanganjika-, Njassa- und Tschadsee) hat sich eine Fülle von endemischen Arten dieser Fa­
milie entwickelt. Die Cichlidae gehören zu den bestuntersuchtesten Fischfamilien (Fiedler 
1 991 ). 
Abb. 4: Tilapiaweibchen (Oreochromis niloticus) im Alter von 18 Monaten aus einem Haltungsbecken der 
experimentellen Kreislaufanlage. 
Obwohl es sich bei den meisten Arten fast ausschließlich um Süßwasserbewohner handelt, 
lassen sich mehrere Tilapiaarten problemlos an Salzgehalte bis 30 psu anpassen (Payne 
1 983, Parker 1994). Oreochromis aureus und Oreochromis niloticus wachsen auch bei Salz­
gehalten bis 40 psu (Chervinski 1 972, Stickney 1 986). Für die Mehrzahl der Arten bzw. de­
ren Hybride gilt, daß sie ab einem Salzgehalt von ca. 20 psu nicht mehr reproduzieren kön­
nen (Parker 1994). 
In tropischen und subtropischen Regionen gelten Buntbarsche als wichtige Aquakulturarten 
und werden dort hauptsächlich in extensiven Süßwasser-Teichsystemen, z.T. auch in Netz-
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käfigen, gehalten. Cichliden werden bereits im Alter von zwei bis drei Monaten geschlechts­
reif (Blakely & Hrusa 1989, Rakocy & McGinty 1989). Eine Kontrolle der Reproduktion ist in 
extensiven Teichsystemen nur schwer zu erreichen, vor allem dann, wenn die Nestbauer 
geeignete Bodensubstrate vorfinden. Aufgrund ihrer hohen Toleranz gegenüber schwanken­
den Wasserqualitätsbedingungen (Pillay 1 993) eignen sie sich auch hervorragend für die 
Aufzucht in intensiven Systemen mit hoher Besatzdichte. Sowohl ihre Toleranz gegenüber 
den möglichen Schwankungen in der Wasserqualität (zeitweise hohe Ammonium- und Nitrit­
werte und/oder niedrige Sauerstoffgehalte), die vor allem in intensiv betriebenen Kreis­
laufanlagen häufiger vorkommen können, als auch ihre Anpassungsfähigkeit an verschiede­
ne Salzgehalte, waren entscheidende Kriterien bei der Auswahl der Art 0. niloticus als Be­
satzfisch für die experimentelle Kreislaufanlage, die im Bereich mittlerer und hoher Salzge­
halte (16 psu und 30 psu) betrieben wurde. Die Eigenschaft von 0. niloticus, sich bei höhe­
ren Salzgehalten nicht mehr zu reproduzieren, war für die Durchführung der Experimente 
hilfreich, da auf diese Weise eine unkontrollierte Vermehrung und Biomassezunahme ver­
hindert werden konnte. 
Mit Inbetriebnahme des Kreislaufsystems am 1. Mai 1998 erfolgte der erste Besatz mit ins­
gesamt 12 adulten Buntbarsehen (durchschnittliches Stückgewicht ca. 400 g), die aus einem 
italienischen Aufzuchtbetrieb bezogen wurden. Zu diesem Zeitpunkt wurde der Kreislauf mit 
Süßwasser betrieben. Im Anschluß wurde der Salzgehalt des Kreislaufsystems auf 16 psu 
erhöht. Mit Beendigung der 9wöchigen Einlaufphase des Systems bei mittlerem Salzgehalt 
(16 psu) wurden diese Tiere am 8. Juli 1998 aus den Haltungsbecken entfernt. Für die expe­
rimentellen Versuche wurde die Kreislaufanlage am 9. Juli 1998 mit 1300 Tilapien (durch­
schnittliches Stückgewicht ca. 1.5 g), welche aus einer kommerziellen Kreislaufanlage 
(UNITED FOOD FISCHFARM, D-Fulda) bezogen wurden, neu besetzt. Alle in dieser Arbeit 
beschriebenen Versuche wurden mit diesen Fischen durchgeführt. Mit zunehmendem Alter 
wurden die Fische regelmäßig nach Größe und Gewicht sortiert und vor den Einzelversu­
chen gleichmäßig auf die vier Haltungsbecken des Kreislaufsystems verteilt. Ein Neubesatz 
der Kreislaufanlage mit Fischen gleichen Alters vor jedem Versuchsabschnitt war aufgrund 
des begrenzten Zeitrahmens dieser Arbeit nicht möglich. 
2.1.2 Bestimmung morphometrischer Parameter 
Zur Ermittlung des durchschnittlichen Stückgewichtes, der Gewichtszunahme, der durch­
schnittlichen Totallänge (TL) und des Längenwachstums über die einzelnen Versuchsab­
schnitte, wurde zu Beginn und am Ende des jeweiligen Versuchszeitraumes aus jedem Bek­
ken eine zufällige Stichprobe (n = 30) ausgewählt. Die ursprüngliche Versuchsplanung bein­
haltete die Bestimmung der morphometrischen Längen- und Gewichtsparameter anhand 
einer definierten Stichprobe von stets den gleichen 30 Einzeltieren pro Becken. Zu diesem 
Zweck wurden zunächst verschiedene Methoden zur Markierung der Versuchsfische evalu­
iert, um diese während der verschiedenen Versuchszeiträume mit Sicherheit wiedererkennen 
zu können; zunächst wurden einige Fische im Dorsalbereich unmittelbar unterhalb der Rük­
kentlosse mit farbigen Kunststoffmarkierungen versehen, die mit Hilfe einer Nadel durch den 
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Rückenmuskel geführt werden. Diese Markierungen wurden von den Fischen innerhalb kür­
zester Zeit verloren und die Fische wiesen nach wenigen Tagen einen Pilzbefall im Bereich 
der markierten Stelle auf. Zwar konnten die Fische mit einem Actomar K-30 (Therapeutikum 
auf Jodbasis)-Kurzzeitbad erfolgreich gegen den Pilzbefall behandelt werden, da eine Aus­
breitung von Pilzerkrankungen und anderen Infektionen jedoch vor allem in einer geschlos­
senen Kreislaufanlage mit hoher Besatzdichte ein großes Risiko darstellt, mußte diese Me­
thode als Möglichkeit zur Markierung der Stichprobe aufgegeben werden. In einem zweiten 
Vorversuch wurden fünf Fische mit sogenannten VI-Tags (Fa. NMT, England) markiert. Die 
2.5 mm großen Kunststoffmarkierungen sind mit einer Codenummer versehen und werden 
mittels eines speziellen Injektors in den unpigmentierten Epidermisbereich der Octalregion 
implantiert. Diese Markierungen wurden von allen fünf Fischen bereits nach wenigen Tagen 
wieder abgestoßen. Nach Information des Herstellers ist dieses Problem bei der Markierung 
von Cichliden bekannt, und eine Markierung mit den genannten Markierungen ist deshalb 
nicht zu empfehlen. Es wurde daher von einer weiteren Markierung der Fische abgesehen 
und die Auswahl einer zufälligen Stichprobe zur Ermittlung der morphometrischen Daten 
festgelegt. 
2.1.2.1 Gewicht 
Alle Fische wurden vor Beginn und nach Beendigung eines Versuchsabschnittes im tropf­
nassen Zustand gewogen. Die Wägung der Fische erfolgte im nüchternen Zustand, das 
heißt 24 Stunden nach der letzten Fütterung und unter Verwendung des Betäubungsmittels 
MS-222 (Finquef). Das Ruhigstellen der Fische in einem Betäubungsmittelbad ermöglicht 
eine problemlose Handhabung der Tiere während der Wägung und der Vermessung einzel­
ner Fische. Es verhindert außerdem, daß sich die Fische gegenseitig Verletzungen durch die 
Hartstrahlen ihrer Dorsalflossen zufügen. Die Fische wurden aus den Versuchsbecken geke­
schert und in das Betäubungsbad (12 mg L"1 MS-222, Temperatur ca. 26 °C) umgesetzt, in 
welchem sie für ca. 30 Sekunden verblieben, bis eine sichtbare Minderung der Schwimmak­
tivität zu beobachten war. Anschließend wurden mit einer elektronischen Waage (Meßge­
nauigkeit 0.1 g) in einer tarierten Wassermenge folgende Gewichte ermittelt: 
• Gesamtbiomasse in der Versuchsanlage (ermittelt durch Wägung aller Versuchsfische). 
• Durchschnittliches Stückgewicht pro Becken (Mittelwert von 30 Einzelmessungen einer 
zufälligen Stichprobe unter Angabe der Standardabweichung vom Mittelwert). 
Aus den durchschnittlichen Stückgewichten der einzelnen Becken zu Beginn und am Ende 
der Versuchsabschnitte wurde der Mittelwert zur Berechnung der individuellen Wachstums­
rate (in % Körpermasse pro Tag) für den jeweiligen Versuchsabschnitt gebildet: 
24 
Wachstumsrate (% Körpermasse Tag') = 100 x [(In G, - In G) / t] 
CA= Durchschnittsgewicht (in g) am Anfang des Versuches 
Ct" Durchschnittsgewicht (in g) am Ende des Versuches 
t = Versuchsdauer (Tage) 
2.1.2.2 Totallänge (TL) 
MATERIAL & METHODEN 
(Gleichung 7) 
Für die Bestimmung der Totallängen und des durchschnittlichen Längenzuwachses wurden 
die Fische der gleichen Stichprobe vermessen, die auch zur Ermittlung des Durchschnitts­
gewichtes ausgewählt worden waren. Die Bestimmung der Totallänge erfolgte mit einem 
Meßbrett und einer Genauigkeit von 1 cm durch Messung von 30 betäubten Fischen pro 
Becken zu Beginn und am Ende eines Versuchszeitraumes. 
2.2 Die Versuchsanlage 
2.2.1 Planung und Bau 
Die Aufzucht und Hälterung der Versuchsfische sowie die Durchführung der Versuche er­
folgte am Kieler Institut für Meereskunde. Zu diesem Zweck wurde eine Kreislaufanlage nach 
eigenen Plänen konzipiert, die es ermöglichte, den Einfluß der Stoffwechselausscheidungen 
der gehaltenen Fische auf die Biofilterleistung bei verschiedenen Salzgehalten zu untersu­
chen. Die Kreislaufanlage mit einem Wasservolumen von insgesamt ca. 9.6 m3, wurde mit 
Systemkomponenten zur mechanischen und biologischen Aufbereitung des Haltungswas­
sers ausgestattet und Ende März 1998 nach dreimonatiger Bauzeit in Betrieb genommen. 
Tab. 1 zeigt eine Übersicht der Einzelvolumina der Komponenten des Kreislaufsystems. 
Tab. 1 :  Übersicht über die Volumina der einzelnen Komponenten der experimentellen Kreislaufanlage zur 
Aufzucht und Hälterung von 0. niloticus. 
Kreislaufeinheit 
Vier Haltungssbecken, je 1 .2 m' 
Sedimentationsbecken 
Abschäumer 
Zwei Pumpensümpfe, je 0.9 m' 
Denitrifikationseinheit 
wassergefüllte Filterhohlräume 
Rohrleitungen 
Gesamtvolumen 
Wasservolumen (m1) 
4.8 
1 . 1  
0.65 
1 .8  
0.3 
0.05 
0.9 
9.6 
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Die tägliche Wassererneuerungsrate betrug zwischen 2.5% und 7.3% vom gesamten Was­
servolumen des Systems und erfolgte, je nach Salzgehalt während der Versuchsabschnitte, 
durch Zuleitung aus dem Ostsee- bzw. Nordseekreislauf des Aquariums. Beim Bau der 
Meerwasser-Kreislaufanlage wurden vorwiegend (glasfaserverstärkte) Kunststoffe und ande­
re korrosionsbeständige Materialien eingesetzt. Tabelle 2 gibt eine Übersicht über die wich­
tigsten Materialien, die zum Bau des Systems verwendet wurden. 
Tab. 2: übersieht über Materialien, die beim Bau der experimentellen Kreislaufanlage zur Aufzucht und Häl­
terung von 0. niloticus verwendet wurden. 
Material 
Polyvenylchlorid (PVC-C/PVC-U) 
Polypropylen (PP) 
Clasfaserverstärkter Kunststoff (CFK) 
Stahl (V4a) 
2.2.2 Der Wasserkreislauf 
Verwendungszweck 
Rohrleitungen, Beckenzuläufe, Fittings, 
Handarmaturen, Biofilter 
Lufrleitungen 
Haltungsbecken, Pumpensümpfe 
Tragende Teile, Rahmen (ohne direkten Kontakt 
zum Kulturmedium) 
Abbildung 5 zeigt schematisch die experimentelle Versuchsanlage und deren Systemkom­
ponenten sowie das Fließschema des Wasserkreislaufs. Für die Aufrechterhaltung des ge­
samten Kreislaufs wurden zwei Kunststoffkreiselpumpen (Fa. SANDER, Typ 21-40/53G, 
0.55 KW) eingesetzt. Zwei weitere Pumpen gleichen Bautyps dienten der Versorgung der 
Biofilter-Bypassleitung und der internen Treibwasserzuleitung für den Abschäumer. Die mit 
Schwimmschaltern ausgestatteten Pumpen waren mit einer Alarmzentrale verbunden und 
lösten bei Absinken des Wasserspiegels (z.B. durch Überlaufen oder Leckschlagen des Sy­
stems) über ein Telefonwahlgerät eine Alarmmeldung aus. Im folgenden Abschnitt wird der 
Wasserkreislauf, ausgehend von den Abläufen der Haltungsbecken beschrieben. Die Funkti­
onsweise der einzelnen Systemkomponenten zur Wasseraufbereitung ist in Kapitel 2.2.3 
beschrieben. 
Das Wasser aus den Bodenausläufen der Versuchsbecken gelangte über Standrohre in die 
Ablauf-Ringleitung und wurde von dort über ein natürliches Gefälle dem Sedimentationsbek­
ken (Volumen = 1 .1 m3) zugeleitet. Am unteren Ende der flexiblen Standrohre der Haltungs­
becken befanden sich Sedimentfallen, die Futterreste und Faeces sammelten, welche durch 
Ablassen der Standrohre zweimal pro Tag (8.00 Uhr und 16.00 Uhr) aus dem System ent­
fernt wurden. Auf diese Weise wurden gröbere Feststoffpartikel bereits vor dem Sedimenta­
tionsvorgang im Sedimentationsbecken aus dem System eliminiert. Die Kreisströmung in­
nerhalb des Sedimentationsbeckens bewirkte ein Absetzen größerer Feststoffpartikel (Futter­
reste und Faeces) in der Bodenmitte des Beckens. Die abgesetzten Partikel wurden durch 
manuelles Absaugen zweimal täglich (8.00 Uhr und 16.00 Uhr) aus dem System entfernt. 
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Aus dem Sedimentationsbecken wurde ein Teil des Wasservolumens (100 - 500 L h"1) in die 
Denitrifikationseinheit gepumpt (Pumpe Fa. EHEIM, Typ 1060). Die übrige Wassermenge 
wurde über einen Oberflächenablauf in den Pumpensumpf 1 geleitet, in welchen gleichzeitig 
der Auslauf aus der Denitrifikationseinheit einmündete. Eine Kreiselpumpe förderte das 
Wasser aus dem Pumpensumpf 1 über den Abschäumer, in welchem eine Entfernung der 
kleineren Feststoffpartikel mittels eines LufVOzon-Gemisches erfolgte, in den Pumpensumpf 
2. Von diesem Pumpensumpf gingen die Bypass-Leitung zur Versorgung der Tropfkörper­
Biofilter und die Ringleitung zur Versorgung der Haltungsbecken aus. Durch die Ringleitung 
wurde das Wasser über einzeln regulierbare Zuläufe wieder den Haltungssbecken zugeleitet. 
Beide Pumpensümpfe standen über eine Ausgleichsleitung miteinander in Verbindung, die 
bei einem Pumpendefekt ein Trockenfallen des Systems verhinderte. Ein Titan­
Tauchbaderhitzer (2500 W) im Pumpensumpf 2 regelte die Wassertemperatur für den ge­
samten Kreislauf auf 26°C. 
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Abb. 5: Aufsicht-Systemskizze der experimentellen Kreislaufanlage im Institut für Meereskunde, Kiel. Becken 1 
als Seitenansicht. Dicke Linien = Wasser(Juf, aus den Abläufen der Haltungsbecken, dünne Linien = gereinigtes 
Wasser; Legende Abb.6, folgende Seite, Erläuterungen siehe Text. 
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Abb. 6: Legende zur Systemskizze der experimentellen Kreislaufanlage im Institut für Meereskunde, Kiel. Die 
einzelnen Symbole stellen folgende Systemkomponenten dar: 
� Kugelventil, geschweißt 
� Ablaßventil, manuell 
-l(><)f- Sperrventil, geschweißt 
___t..... T·Stück, gerade 
Rohrleitung (PVC·Rohr Pn 16, 50 x 3,7 mm bzw. 32 x 2,4 mm ) 
Rohrleitung (KG-Rohr DN 1 50) 
• Heizgerät [E]-CJ Kreiselpumpe 
!pO 
000 
Ozongenerator Drehkolbengebläse 
000 
000 
� Meßsonde für Sauerstoff � 
Meßsonde für Redoxpotential 
a:;;::»--- Meßsonde für pH·Wert cr;;;;:J,)- Meßsonde für Temperatur 
Q Meßdaten·Erfassungssytsem 
2.2.3 Aufbau und Funktionsweise der einzelnen Kreislaufkomponenten 
2.2.3.1 Aufbau und Funktion der Tropfkörper-Biofilter 
Zur biologischen Reinigung (Nitrifikation) des Kreislaufwassers wurden zwei fixierte Tropf­
körper-Biofilter eingesetzt. Fixierte Biofilter sind Bioreaktoren, in denen die nitrifizierenden 
Bakterien an eine Matrix gebunden sind. Als Trägermaterialien dienen hierbei Kunststoffkör­
per, da Kunststoff eine lange Lebensdauer hat und bei hoher Feststoffracht weniger ver­
schlammt (Huguenin & Colt 1989) als Trägermedien aus anderen Materialien (z.B. Korallen.­
oder Muschelkalk). 
Die Biofilter (Abb. 7 & Abb. 8) wurden nach eigenen Entwürfen von der Firma E. SANDER 
aus KG-Kanalrohren angefertigt. Sie hatten einen Durchmesser von jeweils 500 mm bei ei­
ner Gesamthöhe von ca. 3000 mm. Das Füllkörpervolumen betrug je ca. 400 L, der Biofilter­
querschnitt hatte eine Fläche von 0.196 m2. Die Biofilter wurden nach oben mit einem ab­
nehmbaren Deckel verschlossen. Im oberen Teil eines jeden Filters befand sich eine Loch­
platte, die das zugeleitete Wasser gleichmäßig über den gesamten Querschnitt der Filter­
oberfläche verteilte. Unter dem lose eingelegten Filterboden lag die schräg eingelassene 
Bodenplatte, die das Wasser zurück in den Pumpensumpf leitete. Insgesamt wurden drei 
Biofilter gleicher Bauart angefertigt, von denen zwei an das Kreislaufsystem angeschlossen 
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wurden. Der dritte Biofilter konnte optional an den Kreislauf angeschlossen werden und 
diente bei Ausfall eines Biofilters als Ersatzfilter. 
--
- • -t. 
Abb. 7: Seitenansicht der drei Tropfkörper-Biofi/ter, die zur biologischen Reinigung des Wassers in der expe­
rimentellen Kreislaufanlage im Institut für Meereskunde Kiel während der Versuche zur Untersuchung der 
biologischen Aufbereitungsleistung der Biofilter eingesetzt wurden. 
Die Zuleitung des Wassers aus dem Pumpensumpf erfolgte mittels einer Kreiselpumpe vom 
Boden des Pumpensumpfes über regelbare Zuläufe. Eine Sauerstoffmeßsonde (Fa. WTW, 
Oxygard 201) registrierte den Sauerstoffgehalt des Wassers im Zulauf. Das Wasser wurde 
über die Lochplatte gleichmäßig über die Füllkörper verteilt. Nach der Passage des Füllkör­
peNolumens wurde das Wasser über die schräge Bodenplatte des Filterturmes in den Pum-
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pensumpf geleitet. An den Ausläufen der Biofilter wurde mit Sauerstoffsensoren (Fa. WTW, 
Oxygard 201) der Sauerstoffgehalt des Wassers gemessen. Die maximale Durchflußrate 
durch einen einzelnen Biofilter lag bei 2000 L h-1 und wurde mit den Durchflußreglern 
(Schwebkörper-Durchflußmeßgeräte) im Zulauf der Biofilter eingestellt. Seitliche Luftan­
schlüsse, sowie eine größere Öffnung (0 75 mm) im oberen Teil der Filtertürme, gewährlei­
steten eine gleichmäßige und konstante Ventilation des Filterlumens. 
3060 mm 
Luft ..... 
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(seitich) 
_ 540mm -4 
600mm 
d76 mm 
(a) 
480 mm (b) 
2180mm 
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I.JJfan. 
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(sa�lic
-::_:
h)�t-1�#=:li��W. 
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Abb. 8: Schematische Seitenansicht (a) und Querschnitt (b) eines Tropfkörper-Biofilters der experimentellen 
Kreislaufanlage, der in den Versuchen zur Untersuchung der biologischen Aufbereitungsleistung der Biofilter 
eingesetzt wurde. 
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Die Seitenwände der Filter wurden in der Vertikalebene auf Höhen von 550 mm und 1650 
mm beidseitig mit verschließbaren Öffnungen zur Entnahme von Wasserproben und Füllkör­
permaterial sowie zur Kontrolle des Wasserflusses versehen (Abb. 9). 
Abb. 9: Öffnung zur Entnahme von Wasserproben und Füllkörpermaterial sowie zur Kontrolle des Wasser­
flusses in der Seitenwand eines Biofilters (Biofilter 2) der experimentellen Kreislaufanlage. 
Um den Einfluß der Biofilteroberflächenstruktur auf die Aufbereitungsleistung untersuchen zu 
können, wurden die Biofilter mit verschiedenen Füllkörpermaterialien ausgestattet (Abb. 10), 
die sich in Form und spezifischer Oberfläche unterschieden. Biofilter 1 enthielt lose ge­
schüttete, runde Polyethylen-Bälle (,,Plastikigel", 0 40 mm) mit einer spezifischen Oberfläche 
von 280 m2 m·3• Biofilter 2 enthielt lose geschüttete Polypropylen-Füllkörper (Nor-Pac®, Fa. 
NSW-Kunstofftechnik, 0 26 mm) mit einer spezifischen Oberfläche von 180 m2 m-3. In Tab. 3 
sind Abmessungen und Eigenschaften der eingesetzten Biofilter zusammengefaßt. 
Tab. 3: Eigenschaften und Abmessungen der beiden Biofilter, die zur biologischen Wasseraufbereitung in der 
experimentellen Kreislaufanlage eingesetzt wurden. 
Biofilter Filtermedium Spezifische Höhe Durchmesser Biofilter· Füllkörper-
Oberfläche querschnitt volumen 
PE-Bälle 280 m2m·1 2 1 60 mm 500 mm 0. 1 96 m2 400 L 
2 PP-Füllkörper 1 80 m2m·1 2 1 60 mm 500 mm 0. 1 96 m2 400 L 
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Abb. 1 0: Füllkörpermaterialien der beiden Tropfkörper-Biofilter in der experimentellen Kreislaufanlage. Linke 
Seite (Bio I): runder Polyethylenball C.Plastikigel", 0 40 mm, spezifische Oberfläche 280 m'm.') aus Biofilter 1. 
Rechte Seite (Bio II): Polypropylen-Füllkörper (Nor-Pac·, NSW-KUNSTOFFTfCHNIK, 0 26mm, spezifische Oberflä­
che: 1 80 m1m·3) aus Biofilter 2. 
Die mikrobiologische Ammonium-Oxidationsrate r der Biofilter (g m-2 Tag-1 NH/-N) wird in 
Beziehung zur installierten Filteroberfläche der Bakterienmatrix gesetzt und bezeichnet die 
NH/-N Menge, die auf einem Quadratmeter Biofilteroberfläche pro Tag durch die mikrobio­
logische Aktivität abgebaut wird. Sie wurde mit den kalkulierten NH/-N-Werten unter Be­
rücksichtigung der jeweiligen hydraulischen Belastung der Biofilter nach folgender Gleichung 
berechnet: 
r = ([NH +_N J - [NH +_N J l x Q (V x s) _ , 
�- 4 � 4 � 
r NH•-N = NH;-N Oxidationsrate (g m·1 Tag' NH;-N) 
[NH;-N l,. = Konzentration von NH;-N im Zulauf des Biofilters (g m ·3) 
[NH;-N J.& = Konzentration von NH;-N im Ablauf des Biofilters (g m·3) 
Q = Beschickungsrate (=Durchffußmenge) des Biofilters (m1 Tag') 
V =  (Füllkörper-) Volumen des Biofilters (m·3) 
s = spezifische Oberfläche des Füllkörpermaterials (m2 m·3) 
(Gleichung 8) 
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Die Ammonium-Belastungsrate L des Biofilters (g m·2 Tag·1 NH/-N) setzt die NH/-N­
Konzentration im Zulauf des Biofilters in Beziehung zu der installierten Filteroberfläche. Sie 
gibt damit die Ammonium-Belastung pro Quadratmeter Biofilteroberfläche und Tag wieder. 
Die Ammonium-Belastungsraten wurden mit den berechneten NH/-N-Konzentrationen nach 
der folgenden Gleichung ermittelt: 
L = [NH '-N ] x Q (V x s) _, 
• zu 
[NH;-N l,. = Konzentration von NH;-N im Zulauf des Biofilters (g m') 
Q = Beschickungsrate (=Durchflußmenge) des Biofilters (m' Tag') 
s = spezifische Oberfläche des Füllkörpermaterials (m2 m') 
(Gleichung 9) 
Die Einlaufphase der Biofilter erfolgte zunächst in Meerwasser mit einem Salzgehalt von 16 
psu über einen Zeitraum von sechs Monaten. Während dieses Zeitraumes wurden die Ver­
suchsfische an den mittleren Salzgehalt angepaßt. Außerdem wurde in diesem Zeitraum die 
Installation und Eichung der Meßsonden und des Meßdaten-Erfassungssystems (siehe Ka­
pitel 2.3) durchgeführt 
2.2.3.2 Aufbau und Funktionsweise der Denitrifikationseinheit 
Die Denitrifikationseinheit ermöglichte die Eliminierung von Nitrat (N03-), das als Endprodukt 
der aeroben Stickstoffatmung (Nitrifikation) entsteht. Sie umging damit eine Erhöhung der 
täglichen Wasseraustauschrate, die ohne Einsatz einer Denitrifikationseinheit notwendig 
gewesen wäre, um die Nitratkonzentration im Kreislaufwasser dauerhaft zu senken. Die Re­
duktion von Nitrat zu elementarem Stickstoff (N2) bzw. Lachgas (N20) durch Einsatz einer 
Denitrifikationsstufe ist in der Literatur sowohl für Süßwasser- als auch Meerwasser­
Kreislaufsysteme beschrieben (Meade 197 4, Meade et al. 197 4, Collins et al. 1975, Otte & 
Rosenthal 1979, Rosenthal 1981, Aboutboul et al. 1 995, van Rijn et al. 1995). Um mittels 
einer Denitrifikationsstufe eine kontinuierliche Reduktion von Nitrat zu N2 und/oder N20 er­
reichen zu können, müssen folgende Voraussetzungen erfüllt sein: 
(1) Es müssen anoxische Verhältnisse vorliegen, das heißt Sauerstoff darf nur in chemisch 
gebundener Form als Nitrat-Ion vorliegen. 
(2) Es muß ein organisches Substrat als Wasserstoff-Donator angeboten werden (z.B. 
Methanol). 
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Die Denitrifikationseinheit wurde nach eigenen Plänen gebaut und dem Abschäumer sowie 
den aeroben Biofiltern vorgeschaltet. Sie arbeitete nach dem Prinzip eines untergetauchten, 
anaeroben Filters und bestand aus einem zylindrischen 300 L Polyethylen-Behälter, dessen 
Volumen vollständig mit runden Polyethylen-Bällen ("Plastikigel", 0 40mm, spezifische 
Oberfläche 280 m2 m·3) ausgefüllt war, welche als Aufwuchsoberfläche für die Bakterienbio­
masse dienten. Der Auslauf der Denitrifikationseinheit lag im oberen Teil des Behälters und 
mündete in den Pumpensumpf 1. Die Zuleitung des Kreislaufwassers erfolgte aus dem Se­
dimentationsbecken über eine Pumpe (Fa. EHEIM, Typ 1060) in den unteren Teil der Denitri­
fikationseinheit und konnte der erwünschten Nitrat-Reduktionsrate entsprechend angepaßt 
werden (Gleichung 1 O); die maximale Zulaufmenge betrug 500 L h-1 • 
Um die Ausbildung luftgefüllter Hohlräume innerhalb des Behälters zu vermeiden und anoxi­
sche Bedingungen gewährleisten zu können, wurde mit einer zweiten Pumpe ein interner 
Kreislauf aufrechterhalten, der das Wasser innerhalb der Denitrifikationseinheit mit einer 
Fördermenge von 500 L h-1 zirkulieren ließ. Eine peristaltische Schlauchpumpe wurde mit 
dem internen Kreislauf verbunden und diente zur Dosierung von Methanol, das als organi­
sche Kohlenstoffquelle für die denitrifizierenden heterotrophen Bakterienkulturen eingesetzt 
wurde. Die Dosierung des Methanols erfolgte nach der untenstehenden Gleichung, welche 
von St. Amand und McCarty (in Wheaton 1977) zur Berechnung des Methanolbedarfs für 
eine vollständige Denitrifikation aufgestellt wurde. Sie basiert auf stöchiometrischen Berech­
nungen (McCarty et al. 1969) und setzt die Kenntnis der Nitrat- und Nitritkonzentrationen 
sowie der Konzentration an gelöstem Sauerstoff im Zulauf der Denitrifikationseinheit voraus. 
C= 2.47 N + 1 . 53 N + 0. 87 D 
3 2 0 
C = benötigte Methanolmenge (mg L'') 
N1 = Konzentration von NO,·-N im Zulauf der Denitrifikationseinheit (mg L'') 
N2 = Konzentration von NO/N im Zulauf der Denitrifikationseinheit (mg L·
1) 
D. = Konzentration von 0
2 
im Zulauf der Denitrifikationseinheit (mg L'') 
(Gleichung 10) 
Die Effizienz der Nitratreduktion innerhalb der Denitrifikationseinheit wurde durch Bestim­
mungen von Nitrat, Nitrit, Ammonium und die Messung des gelösten Sauerstoffanteils im Zu­
und Ablauf der Denitrifikationseinheit ermittelt. 
2.2.3.3 Aufbau und Wirkungsweise der Abschäumvorrichtung 
In einem Abschäumer werden Schmutzstoffe und zu einem gewissen Anteil auch giftige Ver­
bindungen aus dem Kreislauf gebunden und in einen Schaumtopf befördert, der keinen 
Kontakt mehr zum Wasserkreislauf hat. Dies ist ein grundlegender Unterschied zu einem 
mechanischen Filter. Der Filter ist zwar in der Lage, Schmutzstoffe aus dem Wasser heraus­
zufiltern, diese verbleiben aber zunächst im Filter und somit im Wasserkreislauf so daß hier ' 
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unkontrollierbare biologische Prozesse ablaufen können, die zu einer weiteren Anreicherung 
mit Giftstoffen und zu einer Sauerstoffzehrung führen können (Sander & Rosenthal 1975, 
Rosenthal & Otte 1979). 
Abbildung 11 zeigt den eingesetzten Gegenstromabschäumer (Fa. SANDER, Typ Helgoland 
700) mit einem Reaktionsrohr-Volumen von 0.65 m
3 
und einem maximalen Wasserdurchsatz 
von 24 m3 h·1, bei einer Verweildauer des Wassers im Reaktionsrohr von 1.5 Minuten. Das 
Wasser durchströmte den Abschäumer von oben nach unten. Die Luft wurde von unten 
durch eine Treibwasserpumpe eingeblasen und mit dem Wasser feinblasig vermischt. Die 
Blasengröße ist neben dem Druck, mit dem die Luft in das Reaktionsrohr eingeblasen wird, 
vor allem von der Art des Blasenerzeugungssystems abhängig. Sander & Rosenthal (1 975), 
Divanach (1978) und Mathews et al. 1978 haben detaillierte Studien über den Einsatz von 
Abschäumvorrichtungen in der Aquakultur durchgeführt; sie empfehlen den Einsatz von Luft­
blasen mit einem möglichst geringen Durchmesser (250 - 350 µm), um eine hohe Effizienz 
des Abschäumungsprozesses zu erreichen. 
Die eingeblasene Luftmenge wurde über das Luftansaugrohr der Treibwasserpumpe gere­
gelt und dabei so bemessen, daß der Blasenstrom den gesamten Querschnitt des Ab­
schäumers ausfüllte. Am Ende des Luftansaugrohres befand sich ein Handventil sowie der 
Anschluß für die Ozonleitung. Durch Drosselung des Handventils wurde ein Unterdruck er­
zeugt, der Ozon aus dem Ozonerzeuger (Fa. SANDER, Typ 308.2.V.399) ansaugte und mit 
der angesaugten Luftmenge vermischte. Wenn die Luftblasen das Reaktionsrohr des Ab­
schäumers durchwandert hatten, traten sie an die Oberfläche und sammelten sich im 
Schaumrohr. Aufgrund der Oberflächenspannung an der Grenzfläche Luftblase/Wasser und 
wegen der hydrophoben und hydrophilen Eigenschaften der Molekülenden der Mehrzahl an 
kolloidal gelösten und feinpartikulären Substanzen, lagern sich diese an die Luftblasen an 
und werden mit dem Gasstrom nach oben gerissen. Der auf diese Weise produzierte 
Schmutzschaum wurde durch den nach oben gerichteten Luftstrom durch das Schaumrohr in 
den Schaumtopf transportiert. Auf dem Weg durch das Schaumrohr wurde der Schaum ent­
wässert und konzentriert, wobei überflüssiges Wasser wieder in den Abschäumer gelangte. 
Je nach Einstellung und anfallender Schmutzmenge konnte der Schaum stark konzentriert 
bis fast trocken an den Schaumtopf abgegeben werden. Der Schaumtopf wurde mit einer 
automatischen Spülvorrichtung in 10-min-lntervallen gespült, um den aufgefangenen 
Schmutz aus dem Kreislaufsystem zu entfernen. 
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Abb. 1 1 : Seitenansicht (a)- und Querschnitt (b)-Zeichnung der Abschäumvorrichtung in der experimentellen 
Kreislaufanlage zur Aufzucht und Hälterung von 0. niloticus. 
2.2.3.4 Wirkung, Erzeugung und Kontrolle von Ozon bei der Wasseraufbereitung 
Ozon ( ozein, griech. = riechen), eine Modifikation des Sauerstoffs, ist neben Fluor das stärk­
ste technische Oxidationsmittel. Charakteristisch ist der Geruch des Ozons, der noch bei 
einer Konzentration von einem Teil Ozon in 500 000 Teilen Luft (= 2 ppm) wahrnehmbar ist 
(Hollemann et al. 1985). Ozon ist bei längerer Einatmung höherer Konzentrationen giftig, der 
MAK-Wert für Ozon beträgt 0.2 mg m·3• Geringere Konzentrationen reizen die Atemwege 
und führen im weiteren Verlauf zu Übelkeit und Kopfschmerzen. Die Anwendung von Ozon 
erfolgte während der experimentellen Arbeiten unter Berücksichtigung der Vorschriften der 
Berufsgenossenschaften (Richtlinien für die Verwendung von Ozon zur Wasseraufbereitung, 
ZH 1 /474). Zur Überwachung der Ozonkonzentrationen im MAK-Bereich diente ein Ozon­
gaswarngerät (FA. SANDER, OWG 1009), das bei Überschreiten des zulässigen MAK­
Wertes in der Raumluft den Ozongenerator abschaltet. 
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Ozon oxidiert sehr schnell organisches Material (Rosenthal & Westernhagen 1976). Die stark 
oxidierende Wirkung des Ozons beruht zum einen auf seinen stark elektrophilen Eigen­
schaften, wodurch es in der Lage ist, mit einer großen Anzahl von organischen und anorga­
nischen Stoffen zu reagieren. Zum anderen entsteht durch den Zerfall in kurzlebige Radikale 
ein hohes Oxidationspotential (Rosenthal & Wilson 1987). Bei der Desinfektion von Trink­
und Badewasser wird die keimtötende Eigenschaft des Ozons schon lange genutzt. In inten­
siv betriebenen Kreislaufanlagen wird Ozon nicht nur zur Sterilisation, sondern auch zur Un­
terstützung und Stabilisierung der biologischen Filtereinheit eingesetzt (Otte & Rosenthal 
1979, Rosenthal & Otte 1980, Summerfelt et al. 1997, Bullock et al. 1997), wobei es u.a., wie 
beschrieben, über die Luftzufuhr des Abschäumers eingetragen wird. Das ozonhaltige Rest­
gas wurde vom Abschäumer kommend einem Rest-Ozon-Vernichter (Aktivkohle) zugeführt. 
Bei Konzentrationen im Bereich von 6.8 - 10.4 mg L"1 Ozon werden organische Komponen­
ten, welche u.a. als sogenannte Gelbstoffe das Wasser trüben, zu Produkten abgebaut, die 
von den Bakterien des Biofilters angegriffen werden können (Otte et al. 1977, Rosenthal 
1981, Mallevialle et al. 1978). Das Ozonmolekül greift dabei bevorzugt an der C=C­
Doppelbindung der schwer abbaubaren, akkumulierten organischen Stoffe an (Bailey 1958) 
und zerlegt diese in kleinere, für Bakterien angreifbare Bruchstücke, bzw. spaltet diese so­
weit, daß Aldehyde, Ketone und Aminosäuren enstehen. 
Abbildung 12 zeigt den luftgekühlten Ozonerzeuger, in dem bei einer Spannung von ca. 6 kV 
aus dem Sauerstoff der Raumluft Ozon nach dem Prinzip der stillen elektrischen Entladung 
erzeugt wurde. Der Elektrodenblock des Ozonerzeugers besteht aus einem Aluminium­
Röhrenbündel, welches die äußere Rohrelektrode bildet. In jeder Einzelröhre befindet sich 
ein Glasrohr als Dielektrikum, welches mit Abstandhaltern auf einer Hochspannungselektro­
de ruht. Zwischen der Aluminiumelektrode und der Glaselektrode sowie der Hochspan­
nungselektrode entstand durch eine hohe Potentialdifferenz eine kontrollierte, stille elektri­
sche Entladung, die ihrerseits die Umbildung des Sauerstoffs in Ozon bewirkte. 
Die Höhe der Ozonerzeugung konnte in zwei Stufen ausgewählt werden (1 g und 2 g Ozon 
h"1 ). Die Steuerung der kontinuierlichen Ozondosierung erfolgte über die Messung des Re­
doxpotentials im Kreislaufwasser an zwei Meßpunkten des Systems (Meßpunkt 1: Ab­
schäumerzulauf, Meßpunkt 2: Abschäumerablauf) mit Redoxpotential-Kombi-Elektroden (Fa. 
SANDER, Typ GC-7). Das Redoxpotential ist ein Meßwert, der Auskunft über das Oxida­
tions- bzw. Reduktionsverhalten von Flüssigkeiten und Stoffen gibt (Rosenthal & Otte 1980, 
Hollemann 1985, Mudrack 1994). Da bei allen Oxidations- bzw. Reduktionsvorgängen Elek­
tronen aufgenommen werden, läßt sich das Redoxpotential in mV messen. Reduzierende 
Stoffe sind dabei alle organischen Substanzen, Eiweißverbindungen, Faeces und Futterre­
ste, die Sauerstoff zehren und damit ein Absinken des Redoxpotentials verursachen. 
Ozon wirkt als stark oxidierender Stoff und bewirkt eine Anhebung des Redoxpotentials. 
Mittels des Redoxpotential-Steuergerätes und der zugehörigen Meßelektroden wurde in allen 
Versuchsabschnitten ein Sollwert von 400 mV eingestellt. Bei Überschreiten des Sollwertes 
wurde der Ozongaserzeuger automatisch abgeschaltet. 
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Abb. 12: Lu�gekühlter Ozonerzeuger (Fa. SANDER, Typ 308.2. V.399) mit Aluminium-Elektrodenblock (wei�r 
Pfeif). Zwischen der Aluminiumelktrode und der Glaselektrode sowie der Hochspannungselektrode entstand 
durch eine hohe Potentialdifferenz eine kontrollierte, stille elektrische Entladung, die ihrerseits die Umbildung 
des Sauerstoffs in Ozon bewirkte. Die Höhe der Ozonerzeugung konnte in zwei Stufen ausgewählt werden (1 
g bzw. 2 g Ozon h·' ). 
2.3 Bestimmung der physikalischen und chemischen Wasserqualitätskriterien 
Zur Bestimmung der physikalischen und chemischen Wasserqualitätskriterien erfolgte eine 
Entnahme von Wasserproben Ueweils 1000 ml} an folgenden Punkten des Kreislaufsystems: 
• Biofilter-Zulauf 
• Ablauf Biofilter 1 
• Ablauf Biofilter 2 
• Sedimentationsbecken (= Zulauf Denitrifikationseinheit) 
• Ablauf der Denitrifikationseinheit 
• Becken-Zulauf 
Um mögliche Schwankungen der Wasserqualität bzw. der Biofilterleistung im Tagesgang 
erfassen zu können, wurde ein 24-h-Versuch mit mittlerem Salzgehalt (16 psu) durchgeführt. 
Die Probennahmen erfolgten im Abstand von zwei bis drei Stunden. Während der Langzeit­
versuche mit mittlerem und hohem Salzgehalt erfolgten die Probennahmen jeweils im Ab­
stand von zwei bis vier Tagen und zweimal täglich (8.00 Uhr und 14.00 Uhr) über die ge­
samte Versuchsdauer Ue 30 Tage). Die Messung von Sauerstoff und Wassertemperatur er­
folgte in allen vier Versuchen kontinuierlich mit Hilfe des automatischen Meßdaten­
Erfassungssystems (siehe folgendes Kapitel). 
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2.3.1 Messung von Sauerstoffgehalt und Temperatur 
2.3.1.1 Sauerstoffmeßelektroden 
Die Sauerstoff- und Temperaturmessungen erfolgten mit Sauerstoffsensoren TriOxima­
tic®201 (Fa. WTW), die mit einem integrierten Temperaturfühler ausgestattet sind. Der Meß­
bereich der Sensoren liegt im Bereich von O - 19.99 mg L-1 02, bei einer Genauigkeit von 
0.01 mg L-1 und einem Temperaturbereich von O - 50°C. Um eine konstante Anströmge­
schwindigkeit der Elektrodenmembran garantieren zu können, wurden die Sensoren in 
Durchflußzellen D 200 (Fa. WTW) mit einer konstanten Durchflußmenge von 500 (±10) ml 
min·1 über Kreiselpumpen angeströmt. Die Eichung der Meßsonden im Eichgefäß OxiCal® 
(Fa. WTW) erfolgte im Abstand von drei Tagen. Die Elektrodenmembran der Sauerstoffsen­
soren wurde zweimal täglich mit Aqua dest. und einem feuchten Tuch von eventuellen 
Schmutzablagerungen gereinigt. 
2.3.1.2 Meßdaten-Erfassungssystem lnterLog OXI (Fa. WTW) 
Das System ist eine Mehrkanal-Sauerstoff-Meßsystem, an das bis zu acht einzelne Sauer­
stoffelektroden angeschlossen werden können. Es ermöglichte die kontinuierliche Messung 
von Sauerstoffgehalt und Wassertemperatur an verschiedenen Meßpunkten des Kreislauf­
systems, wobei der zeitliche Abstand zwischen zwei Meßzyklen im Bereich von 60 Sekun­
den und 24 Stunden frei programmierbar war. Das lnterLog OXI besitzt ein Interface mit ei­
nem Datensammler für ca. 30 000 Meßwerte. Über eine V24/RS 232C-Schnittstelle wurde 
die Verbindung zu einem PC hergestellt und somit ein Einlesen der Meßdaten im ASCII­
T extformat ermöglicht. Die Meßwerterfassung (Anzahl der einzulesenden Kanäle, Meßrate 
und Gesamtzahl der Messungen) wurde dabei mittels der Software HPVEE® über die Ober­
fläche des angeschlossenen PCs programmiert und überwacht (Abb. 13). Für die weitere 
Auswertung wurden die Meßwerte im ASCII-Textformat mit MS EXCEL bearbeitet. 
Während der Versuche betrug der programmierte Abstand zwischen den aufeinanderfolgen­
den Meßzyklen 15 Sekunden, das heißt die Sauerstoff- und Temperaturmessung erfolgte 
vier mal pro Minute, wobei allerdings nur jeder vierte Meßwert gespeichert wurde, um den 
Datenumfang zu begrenzen. Von den gespeicherten Daten der Sauerstoff- und Tempera­
turmessungen eines Versuchsabschnittes wurde für die Auswertung jeder zehnte Wert her­
angezogen. Die im Ergebnisteil aufgeführten Sauerstoff- und Temperaturmessungen der 
einzelnen Versuchsabschnitte dokumentieren daher die Bedingungen über den jeweiligen 
Versuchsabschnitt, basierend auf Messungen im Abstand von jeweils zehn Minuten. Zum 
Eichen der Meßsonden (an jedem dritten Tag) wurde die Speicherung der Meßwerte wäh­
rend der Langzeitversuche für einen Zeitraum von jeweils ungefähr 60 Minuten unterbro­
chen. 
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Abb. 13: Benutzeroberfläche der Software HPVE� ("screenshot"). Die So�ware diente zur Steuerung des Meß­
daten-Erfassungssystems lnterLog OXI (Fa. WTW) sowie zum Einlesen und zur Speicherung der physikalischen 
Meßdaten der experimentellen Kreislaufanlage, die mit Hilfe der angeschlossenen Meßsonden ermittelt wur­
den. 
2.3.2 Salzgehalt 
Der Salzgehalt der experimentellen Kreislaufanlage wurde im Rahmen der täglichen Wasser­
erneuerung durch Zuleitung von vorgefiltertem Wasser aus dem Ostsee1 - bzw. Nordsee2-
Wasserkreislauf des Aquariums mit einer maximalen täglichen Abweichung von ± 1.0 psu 
konstant gehalten. Die Messung des Salzgehaltes erfolgte täglich 120 Minuten nach der 
morgendlichen Wassererneuerung in einer Wasserprobe aus dem Pumpensumpf 1. Als 
Meßgerät diente hierzu ein Mehrparameter-Meßgerät Multilab PS (Fa. WTW) m� einer 
Standard-Leitfähigkeits-Meßzelle TetraCon 96® (Fa. WTW). Für die Temperaturkompensa­
tion benutzte das Gerät eine spezielle für Meerwasser ausgelegte nichtlineare Funktion. Die 
Meßgenauigkeit der Leitfähigkeitszelle wurde in regelmäßigen Abständen mit geeichten 
Meerwasser-Standards überprüft. 
2.3.3 pH-Wert 
Der pH-Wert des Kreislaufwassers wurde mit dem Mehrparameter-Meßgerät Multilab PS 
und der pH-Meßkette 196T (Fa. WTW) bestimmt. Hierzu wurde an den Probennahmetagen 
zweimal täglich (8.00 Uhr und 14.00 Uhr) an verschiedenen Punkten des Kreislaufsystems 
eine 1000 ml Wasserprobe entnommen, in welcher der pH-Wert unmittelbar nach der Pro-
I 
S=l6 psu 
2 
S=30 psu 
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bennahme bestimmt wurde. Der pH-Wert des Kreislaufwassers lag immer im alkalischen 
Bereich, so daß die Kalibrierung der Meßkette mit zwei Standard-Pufferlösungen (pH 6.865 
und pH 9.180) erfolgte. Die Kalibrierung wurde vor jeder Tagesmessung unter Berücksichti­
gung des Temperatureinflusses auf die Steilheit der Meßkette mit aktivierter Temperatur­
kompensation des Mehrparameter-Meßgerätes durchgeführt. Die pH-Werte wurden mit einer 
Meßgenauigkeit von 0.01 Einheiten bestimmt. 
Zur Stabilisierung und Erhöhung des pH-Wertes wurde dem Kreislaufsystem während der 
Versuchsabschnitte zweimal täglich (9.00 Uhr und 17.00 Uhr) eine Lösung von jeweils 250 g 
Branntkalk (CaO in Wasser gelöst) zugeleitet, wodurch ein Abfallen des pH auf Werte unter 
7.0 vermieden werden konnte. 
2.3.4 Gesamtammonium 
2.3.4.1 Auswahl der Gesamtammonium-Bestimmungsmethode 
Zur Bestimmung des qualitativen und quantitativen Ammoniumgehaltes sind verschiedene 
Schnelltestverfahren erhältlich, die durch ihre einfache Handhabung vor allem für den tägli­
chen Einsatz in Aquakulturanlagen geeignet erscheinen. Diese Tests sind jedoch teilweise 
nicht für den Ammoniumnachweis in Meerwasser geeignet und liefern zudem nur unzurei­
chende quantitative Ergebnisse. Zur genauen Feststellung der Ammoniumwerte ist deshalb 
im Meerwasser eine empfindlichere Methode anzuwenden. 
Die Messung von Ammonium mit einer speziellen, gassensitiven Ammoniakelektrode unter 
Verwendung einer gaspermeablen Teflonmembran, ist eine zuverlässige und schnelle Be­
stimmungsmethode (Ruzicka & Hansen 1981, Willason & Johnson 1986). Im Rahmen der 
zur Verfügung gestellten Mittel und unter Berücksichtigung der folgenden Kriterien wurde 
jedoch die spektrophotometrische lndophenolmethode nach Koroleff (1970) zum Nachweis 
von Ammonium ausgewählt: 
• Anwendbarkeit im Meerwasser 
• Lange Stabilität der Nachweisreagenzien 
• Probenkonservierung möglich 
• Einfache Probenaufbereitung 
2.3.4.2 Prinzip der lndophenolmethode nach Koroleff (1970) 
Mit dieser Methode wird die Menge an Gesamtammonium, das heißt die Summe aus undis­
soziiertem Ammonium (NH3) und dissoziiertem Ammonium (NH/) in der Wasserprobe er­
mittelt. Das Prinzip der Methode beruht auf der Reaktion von Ammoniak (NH3) in alkalischer 
Lösung mit Hypochlorit unter Umsetzung zu Monochloramin, welches in Anwesenheit von 
Phenol und katalytisch wirkenden Natrium-Nitroprussidionen sowie einem Überschuß an 
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Hypochlorit, den Farbstoff lndophenolblau bildet (Koroleff 1970, Hansen & Koroleff 1999). 
Die Intensität der Blaufärbung ist direkt proportional zu der in der Probe enthaltenen Kon­
zentration an Gesamtammonium. Die Extinktion des blauen Farbkomplexes wird bei einer 
Wellenlänge von 630 nm gegen eine Referenzprobe (Aqua bidest) in einer 1 cm-Küvette 
gemessen. Für die manuelle Nachweismethode wurden folgende Reagenzien benötigt: 
Reagenz 1 
80.0 g 
300 ml 
600 mg 
Phenolreagenz 
Phenol (farblos) 
Ethanol 
Nitroprussid-Natrium-Dihydrat 
Phenol wurde in 300 ml Ethanol gelöst und mit 600 ml Aqua bidest aufgefüllt. 
Nitroprussid-Natrium-Dihydrat wurde in 100 ml Aqua bidest gelöst und zu der 
Phenollösung geben. Die Lösung war bei Lagerung in einer braunen Glasfla­
sche im Kühlschrank (<8 °C) mehrere Monate haltbar. 
Reagenz 2 
240 g 
20 g 
10 ml 
Citrat-Pufferlösung 
tri-Natriumcitrat-Dihydrat 
Dinatriumsalz-Dihydrat (EDTA) 
Natriumhyxdroxid-Lösung (1.0 mol L"1 ) 
tri-Natriumcitrat-Dihydrat und EDTA wurden in 600 ml Aqua bidest gelöst. An­
schließend wurde die Natriumhydroxid-Lösung hinzugeben. Durch Kochen 
wurde die Lösung auf ein Volumen <0.5 L reduziert, um Restammonium voll­
ständig zu entfernen. Die abgekühlte Lösung wurde mit Aqua bidest auf 500 
ml aufgefüllt und war ungekühlt in einer fest verschlossenen Polyethylenfla­
sche mehrere Wochen haltbar. 
Reagenz 3 
0.5 g 
3.6 g 
Hypochloritlösung 
Dichlorisocyanursäure-Natriumsalz-Dihydrat (DTI) 
Natriumhydroxid, fest 
Natriumhydroxid wurde in Aqua bidest gelöst und auf 100 ml mit Aqua bidest 
aufgefüllt. Anschließend wurde DDT hinzugegeben und vollständig gelöst. Die 
Lösung war bei Lagerung in einer braunen Glasflasche im Kühlschrank (<8 
°C) drei Wochen haltbar. 
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Die angegebenen Reagenzienmengen waren ausreichend für etwa 500 (Reagenz 1 und 2) 
bzw. 50 (Reagenz 3) Einzelbestimmungen. 
Da mit der beschriebenen lndophenolmethode bereits kleinste Ammoniummengen ab einer 
Konzentration von 0.05 µmol nachgewiesen werden können (Hansen & Koroleff 1 999), muß 
für die Reproduzierbarkeit der Ergebnisse eine Kontamination der Proben durch externe 
Ammoniumquellen ausgeschlossen werden. Folgende Richtlinien mußten deshalb bei der 
Herstellung der Reagenzien und der Durchführung der Bestimmung eingehalten werden: 
(1) Es durfte nur ammoniumfreies Aqua bidest zum Ansatz der Reagenzien, zum Ansatz von 
Verdünnungsreihen und zur Herstellung von künstlichem Meerwasser (ebenfalls zu Ver­
dünnungszwecken) sowie zur Gefäß. und Pipettenreinigung verwendet werden. 
(2) Wurde zur Verdünnung der Proben gealtertes Meerwasser verwendet, so mußte dieses 
fest verschlossen gelagert und regelmäßig dessen Ammoniumgehalt kontrolliert werden. 
(3) Alle Probengefäße, Bestimmungsgefäße und verwendeten Pipetten wurden nach ihrer 
Benutzung mit einer speziellen säurehaltigen Reinigungslösung gereinigt und anschlie­
ßend mit Aqua bidest gespült. 
( 4) Zwischen den Probennahmeterminen wurden die gereinigten Gefäße fest verschlossen 
gelagert. 
(5) Bei jedem neuen Reagenzienansatz sowie bei der Benutzung von neuen Küvetten wurde 
eine neue Eichreihe erstellt. 
(6) Die Verwendung von Papierfiltern zum Filtrieren getrübter Proben wurde vermieden, da 
eine Kontamination der Proben durch ammoniumhaltiges Filterpapier nicht ausgeschlos­
sen werden kann (Meyer 1995). 
2.3.4.3 Probennahme und Durchführung der Bestimmung 
Für jede Bestimmung wurden 50 ml Probenwasser benötigt. Die Probengefäße (1000 ml 
Polyethylenflaschen) wurden vor der Probennahme gründlich mit dem Untersuchungswasser 
gespült. 50 ml der Probe wurden mit einer graduierten 50 ml-Auslaufpipette (mit Pipettierhil­
fe) in verschließbare 100 ml-Glasflaschen gefüllt. Die Zugabe der Reagenzien 1 • 3 erfolgte 
mit Dispensern aus den Vorratsflaschen mit gleicher Dosierung für Untersuchungswasser 
und Blindwertproben (Aqua bidest) in folgender Reihenfolge: 
2 ml Reagenz 1 (Phenolreagenz') 
1 ml Reagenz 2 ( Citrat-Pufferlösung) 
2 ml Reagenz 3 ( Hypoch/oritlösung) 
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Nach Zugabe der Reagenzien wurden die Proben sorgfältig und gleichmäßig durchmischt. 
Bei Raumtemperatur (20°C) ist die vollständige Ausbildung des I ndophenolfarbstoffes erst 
nach mehreren Stunden abgeschlossen (Koroleff 1970), die Reaktion läßt sich jedoch durch 
eine Erhöhung des pH-Wertes (auf pH >12) oder der Temperatur (auf 37°C - 40°C durch 
Benutzung eines Wasserbades) beschleunigen. 
Eigene Untersuchungen zeigten, daß eine vollständige Farbentwicklung in Süß- und Meer­
wasserproben mit einem Gesamtammoniumgehalt von 0.05 bis 2.5 mg L'1 NH/+NH3, bei 
Raumtemperatur frühestens nach 8 Stunden erreicht war, und der ausgebildete lndophenol­
farbstoff nach Ablauf dieser Zeitperiode noch über einen Zeitraum von mindestens 12 Stun­
den stabil blieb. Um eine Reproduzierbarkeit der Ergebnisse gewährleisten zu können, wur­
de deshalb auf eine Beschleunigung der Farbstoffausbildung unter Anwendung der oben 
beschriebenen Hilfsmittel verzichtet. 
Wasserproben, deren Ammoniumgehalt nicht innerhalb von drei Stunden nach der Proben­
nahme bestimmt wurden, können mit gesättigter Quecksilber(ll)-chloridlösung konserviert 
werden (Kremling & Brügmann 1999). Die Wasserproben, die im Rahmen dieser Arbeit wäh­
rend der 24-h-Meßperiode genommen wurden, wurden mit 0.4 ml Quecksilber(ll)-chlorid­
lösung (50 g L'1 ) pro 50 ml Probe konserviert. Die Aufbereitung dieser Proben erfolgte 48 
Stunden später. 
Die Messung der Extinktion erfolgte mit einem Spektralphotometer (Fa. KONTRON, Uvikon 
710) bei einer Wellenlänge von 630 nm in Quarzglasküvetten (1 cm Schichtdicke). Der com­
putergesteuerte 6fach-Küvettenwechsler des Photometers ermöglichte die Extinktionsmes­
sung von sechs Proben je Meßzyklus. Die Kalibrierung des Gerätes erfolgte an jedem Meß­
tag vor Beginn der Messungen. Wasserproben mit einem Extinktionswert > 1.0 wurden vor 
Zugabe der Reagenzien im Verhältnis 1 :2 bzw. 1 :4 (je nach Höhe ihres Gehaltes an Ge­
samtammonium) mit deionisiertem Wasser bzw. künstlichem oder gealtertem Meerwasser 
verdünnt und erneut gemessen. 
2.3.4.4 Eichung der Bestimmungsmethode 
Die Ausbildung des lndophenolfarbstoffes ist vom Salzgehalt des Wassers abhängig ('Salz­
effekt"); mit ansteigendem Salzgehalt des Probenwassers nimmt durch Anwesenheit von 
Mg2•-1onen und durch die ansteigende Pufferkapazität des Meerwassers, die zu einer Ab­
senkung des optimalen Reaktions-pH-Wertes führt, die Intensität der Blaufärbung ab 
(Grasshof & Johannsen 1974). Deshalb wurde die Eichkurve für die verschiedenen Salzge­
halte der Einzelversuche mit Meerwasser entsprechenden Salzgehaltes neu erstellt. Die Er­
stellung der Eichgeraden erfolgte durch Verdünnung einer Ammoniumstandardlösung (Am­
moniumchlorid in Wasser, 1000 mg L·1 NH/+NH3) mit deionisiertem Wasser bzw. künstli­
chem oder gealtertem Meerwasser (16 psu bzw. 30 psu). Für die Auswertung der mit 
Quecksilber konservierter Wasserproben erfolgte parallel die Erstellung von Eichreihen für 
die entsprechenden Salzgehalte unter Zugabe von 0.4 ml Quecksilber(ll)-chloridlösung (50 g 
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L"1 ) zu den Eichstandards. Pro Eichstandard wurden drei Parallelproben erstellt und wie 
oben beschrieben mit den Reagenzien versetzt. Die Reagenzienblindwerte wurden ebenfalls 
mit deionisiertem Wasser bzw. künstlichem oder gealtertem Meerwasser (16 psu und 30 
psu) angesetzt. Bei Verwendung neu angesetzter Nachweisreagenzien erfolgte die Erstel­
lung in der beschriebenen Weise erneut, ebenso nach längeren Meßpausen. 
Aus der Ammoniumstandardlösung wurden 6 Verdünnungen im Bereich von O - 60 µmol 
NH/ +NH3 erstellt. Die Eichgeraden zeigten für den Konzentrationsbereich von O - 60 µmol 
jeweils einen linearen Verlauf. Für die Eichung der Meßmethode unter Berücksichtigung des 
Salzgehaltes der Wasserproben ist je eine Meßreihe in Abb. 14 und Abb. 15 exemplarisch 
dargestellt. Da bei höheren Werten der lineare Zusammenhang zwischen Extinktion und 
Konzentration nicht mehr gewährleistet war, wurden die Proben gegebenenfalls verdünnt. 
Von der mittleren Extinktion des jeweiligen Eichstandards wurde die mittlere Extinktion der 
drei Reagenzienblindwerte abgezogen, um die Eigentrübung der Reagenzien sowie eventu­
elle Nährstoff-Spurenkonzentrationen im Verdünnungswasser berücksichtigen zu können. 
Bei stark getrübten Wasserproben mußte die Eigentrübung der Proben ermittelt werden. 
Die Gesamtammonium-Konzentration der Probe wurde aus dem Eichfaktor F (Steigung der 
Eichkurvenregressionsgeraden) und dem korrigierten Extinktionswert der Probe berechnet 
(Gleichung 11 ): 
mg (NH;-N + NH,-N) L"' = F x (Ext, - Ext,w - Ext,) 
Ext, = mittlere Extinktion der Wasserprobe (n = 3) 
Ext,. = mittlere Extinktion der Blindprobe (n = 3) 
Extm = mittlere Extinktion der Trübungsprobe (n = 3) 
(Gleichung 1 1) 
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Abb. 14: Eichgerade für Verdünnungen des Ammoniumstandards im Bereich von 1 5  - 60 µmo1 bei einem 
Salzgehalt von 16  psu. Die Datenpunkte repräsentieren Mittelwerte von je drei Einzelmessungen mit Stan­
dardabweichungen (hier nicht dargestellt) kleiner 0.0 1 .  Die Wene wurden signifikant an eine lineare Re­
gressionsgerade angepaßt (p< 0.05). 
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Abb. 1 5: Eichgerade für Verdünnungen des Ammoniumstandards im Bereich von 1 5  - 60 µmal bei einem 
Salzgehalt von 30 psu. Die Datenpunkte repräsentieren Mittelwerte von je drei Einzelmessungen mit Stan­
dardabweichungen (hier nicht dargestellt) kleiner 0.0 1 .  Die Wene wurden signifikant an eine lineare Re· 
gressionsgerade angepaßt (p< 0.05). 
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2.3.5 Berechnung des Ammoniakanteils 
Mit der beschriebenen Methode wurde die Summe aus dissoziiertem Ammonium (NH:) und 
undissoziiertem Ammonium (NH3) bestimmt, das heißt die Einzelkonzentrationen mußten 
rechnerisch ermittelt werden. Zu diesem Zweck wurde ein Computer-Programm geschrieben 
und angewendet, daß die Berechnung des undissoziierten NH3·Anteils in den Wasserproben 
ermöglichte. Nachfolgend werden die Formeln, die als Grundlage für dieses Programm 
dienten, vorgestellt. 
In Süßwasser wird der relative Anteil an undissoziiertem Ammonium (abgekürzt auch als U/A 
= unionisiertes/undissoziiertes Ammonium) maßgeblich durch einen Anstieg des pH-Wertes 
und der Temperatur erhöht. Für Süßwasserproben mit einem gelösten Feststoffanteil von 
maximal 200 - 300 mg L"1 erfolgte die Berechnung des Ammoniakanteils deshalb nach fol­
gender Gleichung (Emerson et al. 1975): 
% VIA = [ 1 + antilog (pK
5 
x (T) - pH)J ·1 
% VIA = prozentualer Anteil an unionisiertem Ammonium (NH) 
pK, = temperaturabhängige Aziditätskonstante des Ammoniumions (NH;! 
T = Temperatur in K 
(Gleichung 12) 
Die temperaturabhängige Aziditätskonstante pK5 des Ammoniumions wurde hierfür nach der 
folgenden Gleichung (Emerson et al. 1975) berechnet: 
pK
5
= 0.090 1 8  + 2729.92 / (T + 273. 1 6) 
(Gleichung 13) 
In Meerwasser muß bei der Berechnung des undissoziierten Anteils am Ammonium neben 
dem pH-Wert und der Temperatur zusätzlich die höhere Ionenstärke des Wassers berück­
sichtigt werden, die im Vergleich zu Süßwasser gleichen pH-Wertes und gleicher Temperatur 
zu einer Erniedrigung des Anteils führt. Die Berechnung des prozentualen Ammoniakanteils 
erfolgte für Meerwasser nach folgenden Gleichungen (Whitfield 1974): 
% VIA = [ 1 + antilog (pK.' x (T) x (P) x (/) - pH)] _, 
= [ 1 + anti/og (/ + 0.0324 (298 - T) + 0.4 1 5  (P / T - pH) - pH)] ' 
(Gleichung 14) 
wobei die molare Ionenstärke / wie folgt berechnet wurde: 
I =  19 .9237 x 5 ( 1000 - 1 . 005 1 09 x S) ' 
(Gleichung 1 5) 
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In den Gleichungen 12 - 15 bedeuten: 
T = Temperatur in K 
P = Luftruck in atm. 
I = Molare Ionenstärke 
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S = Salzgehalt . . .. . • 
pK.' = Aziditätskonstante des Ammomumwns fur Meerwasser be, 298 K und I = 0 
Die temperaturabhängige Aziditätskonstante pK.5 des Ammoniumions in Meerwasser wurde 
nach Berechnung von J aus der folgenden Tabelle (Whitfield 1974) abgelesen: 
Tab. 4: Aziditätskonstante pK.' von NH;·N in Abhängigkeit von der molaren Ionenstärke I des Meerwassers 
(nach Whitfield 1974). 
1 (molare Ionenstärke des Meerwassers) pK.' des Ammoniumions NH; 
0.4 9.28 ± 0.0 1  
0.5 9.30 ± 0.0 1  
0.6 9.32 ± 0.0 1  
0.7 9.33 ± 0.0 1  
0.8 9.34 ± 0.0 1  
Anhand der Gleichungen 1 2  - 15 wurde der prozentuale Anteil a n  freiem NH3 für jeden nach· 
gewiesenen Gesamtammonium-Wert ermittelt, unter Berücksichtigung des pH-Wertes, der 
Wassertemperatur sowie des Salzgehaltes während der einzelnen Versuchsabschnitte. Da 
mit dieser Berechnung kleinste Temperatur- und pH-lntervalle berücksichtigt werden kenn· 
ten, haben die ermittelten Ammoniakwerte eine höhere Genauigkeit gegenüber den Werten, 
die durch Ablesen aus publizierten Tabellen zur Ermittlung des prozentualen Ammoniak· 
Anteils erhalten werden können. 
2.3.6 Nitrit 
Die Messung von Nitrit (NOi) hat eine wichtige Bedeutung bei der Beurteilung der biologi­
schen Filteraktivität, da die Nitritkonzentrationen u.a. eine Aussage über die Vollständigkeit 
bzw. Effizienz der Ammoniumoxidation innerhalb der biologischen Filter ermöglichen (Be�­
lach & Tiedje 1981, Spotte 1 991 ). Nitrit entsteht als metastabile und vergleichsweise toxische 
Zwischenstufe bei der Nitrifikation. Durch die Aktivität der autotrophen Nitrifikanten (im 
Meerwasser vor allem Nitrobacter sp.) wird NOi zu Nitrat (N03") oxidiert. 
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2.3.6.1 Prinzip der Bestimmungsmethode 
Das Prinzip der Nachweismethode beruht auf der Reaktion von Nitrit mit einem aromatischen 
Amin in saurer Lösung unter Bildung einer Diazoverbindung (4-Diazobenzol-Sulfonsäure), 
welche mit Naphtylamin zu einem violett-roten Azofarbstoff kondensiert. Der gebildete Farb­
stoff ist mit einem Spektrophotometer bei einer Wellenlänge von 525 nm (Extinktionsmaxi­
mum) optisch meßbar. Mit der Methode konnten Konzentrationen im Bereich von 0.03 bis 
3.0 mg L"1 NOi-N nachgewiesen werden. Für die Bestimmung wurde ein für Meerwasser 
geeigneter MERCK-Reagenziensatz (Spectroquant 1 . 1 4776) verwendet. Der verwendete 
Test zeichnete sich durch seine einfache Handhabung (gebrauchsfertiges Pulvergemisch) 
und kurze Standzeit ( 10  min) aus, die bis zur vollständigen Ausbildung des optisch meßba­
ren Farbstoffes benötigt wurde. 
2.3.6.2 Probennahme und Durchführung der Bestimmung 
Für jede Einzelprobe wurden jeweils 5 ml Probenwasser benötigt. Für den Nachweis wurde 
Untersuchungswasser der gleichen Wasserprobe verwendet, welche für die Bestimmung von 
Ammonium und Nitrat benutzt wurde. Mit einer 5 ml-Auslaufpipette wurde das Untersu­
chungswasser in Reagenzgläser transferiert und mit 0.1 ml des gebrauchsfertigen Reagen­
ziengemisches versetzt. Die Reagenzienblindwerte wurden mit deionisiertem Wasser bzw. 
künstlichem oder gealtertem Meerwasser ( 16  psu bzw. 30 psu) angesetzt. Bei Raumtempe­
ratur (20°C) war die vollständige Ausbildung des Azofarbstoffes nach 1 0  Minuten erreicht. 
Wasserproben, deren Nitritgehalt nicht innerhalb von drei Stunden nach der Probennahme 
bestimmt werden konnte, wurden zur Konservierung mit gesättigter Quecksilber{ll)­
chloridlösung behandelt (vergleiche Kapitel 2.3.4.3). 
Die Messung der Extinktion erfolgte mit einem Spektrophotometer (Mehrparameter­
Meßgerät MultiLab P5) bei einer Wellenlänge von 525 nm in Quarzglasküvetten (1 cm 
Schichtdicke). Wasserproben mit einem Extinktionswert >1 .0 wurden vor Zugabe der Rea­
genzien im Verhältnis 1 :2 bzw. 1 :4 Ue nach Höhe ihres Nitritgehaltes) mit deionisiertem 
Wasser bzw. künstlichem oder gealtertem Meerwasser verdünnt und erneut gemessen. 
2.3.6.3 Eichung der Bestimmungsmethode 
Der verwendete Nitritnachweis ist nach Angaben des Herstellers für den Einsatz in Meer­
wasser geeignet, so daß die Ausbildung des Azofarbstoffes nicht durch den Salzgehalt des 
Untersuchungswassers beeinflußt werden sollte. Grasshof ( 1974) bemerkt hingegen, daß der 
"Salzeffekt" des Probenwassers nur bis zu einer Konzentrationen von 1 0  µmol NOi L·1 (= 
0.46 mg L"1 N02") vernachlässigt werden kann. Um einen möglichen Einfluß des Salzgehal­
tes auf die Nachweisreaktion berücksichtigen zu können, wurde die Eichkurve deshalb für 
die beiden verschiedenen Salzgehalte der Versuchsabschnitte mit Meerwasser entspre­
chenden Salzgehaltes neu erstellt. Die Erstellung der Eichgeraden erfolgte durch Verdün-
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nung einer Nitritstandardlösung (Natriumnitrit in Wasser, e 1 000 mg L·1 N02") mit deionisier­
tem Wasser bzw. künstlichem oder gealtertem Meerwasser. Pro Eichstandard wurden drei 
Parallelproben erstellt und mit dem Reagenziengemisch versetzt. Die Reagenzienblindwerte 
wurden ebenfalls mit deionisiertem Wasser bzw. künstlichem oder gealtertem Meerwasser 
angesetzt. Bei Verwendung eines neuen Reagenziensatzes erfolgte die Erstellung der 
Eichreihe in der beschriebenen Weise erneut, ebenso nach längeren Meßpausen. 
Die Eichgeraden zeigten im Konzentrationsbereich von 0.05 - 1 .0 mg L·1 N02--N für beide 
Salzgehalte (16 psu und 30 psu) einen linearen Verlauf (Abb. 16). Da bei höheren N02--N­
Werten (> 1.0 mg L"' No2--N) der lineare Zusammenhang zwischen Extinktion und Konzen­
tration nicht mehr gewährleistet war, wurden die Proben gegebenenfalls verdünnt. Von der 
mittleren Extinktion des jeweiligen Eichstandards wurde die mittlere Extinktion der drei Rea­
genzienblindwerte abgezogen, um die Eigentrübung der Reagenzien sowie eventuelle Nähr­
stoff-Spurenkonzentrationen im Verdünnungswasser berücksichtigen zu können. Bei stark 
getrübten Wasserproben mußte außerdem die Eigentrübung der Proben ermittelt werden. 
1.2 -,--------------------� 
� y = 1.24 X - 0.03, f�=0.996 
' 
0 0.8 ,: • .... 
0.6 
.g 
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Abb. 1 6: Eichung der Nitrit-Bestimmungsmethode; dargestellt ist eine Eichgerade für Bestimmungen be, 
mittlerem Salzgehalt (16 psu). Die Erstellung der Eichgeraden erfolgte durch Verdünnung einer Nitritstan­
dardlösung (Natriumnitrit in Wasser, 1000 mg L' NO,) mit künstlichem oder gealtenem Meerwasser (16 
psu bzw. 30 psu). Pro Eichstandard wurden drei Parallelproben erstellt und mit dem Reagenziengemisch 
versetzt. Die Datenpunkte repräsentieren Mittelwerte von Je drei Einzelmessungen mit Standardabweichun­
gen (hier nicht dargestellt) im Bereich von 0.007 bis 0.0 1 6. Die Werte sind signifikant an eine lineare Re­
gressionsgerade angepaßt (p< 0.05). 
Die Nitri'.konzentration der Probe wurde aus dem Eichfaktor F (Steigung der Eichkurven­
Regress1onsgeraden) und dem korrigierten Extinktionswert der Probe nach folgender Glei­
chung berechnet: 
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mg (NO,) L'' = F x (Ext, - Ext,. - Ext,,) 
Ext, = mittlere Extinktion der Wasserprobe (n = 3) 
Ext,. = mittlere Extinktion der Blindprobe (n = 3) 
Ext,, = mittlere Extinktion der Trübungsprobe (n = 3) 
2.3.7 Nitrat 
5 1  
(Gleichung 1 6) 
Nitrat (N03-) entsteht als thermodynamisch stabiles Endprodukt bei der mikrobiellen Nitrifika­
tion und ist im Vergleich zu den reduzierten anorganischen Stickstoffverbindungen NH3, NH/ 
und NOi weniger toxisch (Andrews et al. 1988, Koops 1991, Waller & Köster 1 997, Masser 
et al. 1998). 
2.3.7.1 Prinzip der Bestimmungsmethode 
Das Prinzip der Nachweismethode beruht auf der Reak1ion von N03. mit Resorcin in Gegen­
wart von Chlorid in stark schwefelsaurer Lösung unter Ausbildung eines rot-violetten lndo­
phenolfarbstoffes, der photometrisch gemessen wird. Für die Bestimmung von N03. wurde 
ein für Meerwasser geeigneter MERCK-Küvettentest (Spectroquant 1.14556.0001) verwen­
det. Dieser Nachweistest wurde ausgewählt, da mit ihm auch in Gegenwart größerer Chlo­
ridmengen, welche in Meerwasserproben bei Anwendung anderer Nitrat-Nachweise störend 
wirken können (Hansen & Koroleff 1 999), sehr kleine Nitratkonzentrationen (ab 0.5 mg L-1 
N03··N) nachgewiesen werden konnten. 
2.3.7.2 Probennahme und Durchführung der Bestimmung 
Für jede Einzelprobe wurden 2 ml Probenwasser benötigt. Für den Nachweis wurde Unter­
suchungswasser aus der gleichen Wasserprobe entnommen, welche auch für die Bestim­
mung von Ammonium und Nitrit bestimmt war. Entsprechend der Anleitung des Küvetten­
tests, wurden die 1 4  mm-Reaktionsküvetten mit dem Reagenziengemisch versetzt. Die er­
forderliche Probenmenge wurde mit einer 2 ml-Auslaufpipette direkt in die Reak1ionsküvetten 
gegeben. Die Reagenzienblindwerte wurden mit deionisiertem Wasser bzw. künstlichem 
oder gealtertem Meerwasser (16 psu bzw. 30 psu) angesetzt. Bei Raumtemperatur (20°C) 
war die vollständige Ausbildung des lndophenolfarbstoffes nach 15 Minuten erreicht. Die 
Messung der Extinktion erfolgte mit einem Spektrophotometer (Mehrparameter-Meßgerät 
Multilab PS) bei einer Wellenlänge von 495 nm (Extinktionsmaximum) direk1 in den Reakti­
onsküvetten. Wasserproben mit einem Extinktionswert >1.0 wurden vor Zugabe der Reagen­
zien im Verhältnis 1 :10 bzw. 1 :20 Oe nach Höhe ihres Nitratgehaltes) mit deionisiertem Was­
ser bzw. künstlichem oder gealtertem Meerwasser verdünnt und erneut gemessen. Wasser­
proben, deren Nitratgehalt nicht innerhalb von drei Stunden nach der Probennahme be-
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stimmt werden konnte, wurden zur Konservierung mit gesättigter Quecksilber(ll)­
chloridlösung behandelt (vergleiche Kapitel 2.3.4.3). 
Mit der beschriebenen Nachweismethode wird vorhandenes N03· vollständig zu No2· redu­
ziert. Da Nitritkonzentrationen > 1.0 mg L·' N02· jedoch störend wirken, indem sie zu hohe 
Nitratwerte vortäuschen, mußten bei entsprechend hoher Nitritkonzentration die Nitritionen in 
der Wasserprobe zu Stickstoff reduziert werden. Dies erfolgte durch Zugabe von Ami­
doschwefelsäure vor der eigentlichen Nitratbestimmung. 1 0  ml der Wasserprobe wurden 
dazu in einem Erlenmeyerkolben mit 40 mg Amidoschwefelsäure (zur Analyse) versetzt und 
im Wasserbad auf 70 - B0°C erwärmt. Der pH-Wert der Lösung lag dabei im Bereich pH 1 ·3 
und wurde mit Schwefelsäure eingestellt. 
Es ist davon auszugehen, daß Nitrat, welches bei der Nitrifikation innerhalb der Biofiltersy­
steme entsteht, gleichmäßig innerhalb des Kreislaufsystems verteilt wird. Um die Nitratre­
duktion mittels der Denitrifikationseinheit zu untersuchen, erfolgte die Bestimmung der Ni­
tratkonzentrationen im Zu- und Ablauf der Denitrifikationseinheit. Die Bestimmung der Kon­
zentrationen im Zu- und Ablauf der Denitrifikationseinheit lieferte die aussagekräftigsten Er­
gebnisse, da hierdurch sowohl die Nitrat-Produktionsraten der Biofilter als auch die Nitrat­
Reduktionsraten durch die anaerobe Denitrifikationseinheit berücksichtigt werden konnten. 
2.3.7.3 Eichung der Bestimmungsmethode 
Die Erstellung der Eichgeraden erfolgte durch Verdünnung einer Nitratstandardlösung (Na­
triumnitrat in Wasser, e 1 005 mg L"1 N03") mit deionisiertem Wasser. Pro Eichstandard wur­
den drei Parallelproben erstellt und nach Zugabe in die Reaktionsküvetten photometrisch 
gemessen. Die Reagenzienblindwerte wurden ebenfalls mit deionisiertem Wasser angesetzt. 
Von der mittleren Extinktion des jeweiligen Eichstandards wurde die mittlere Extinktion der 
drei Reagenzienblindwerte abgezogen, um die Eigentrübung der Reagenzien sowie eventu­
elle Nährstoff-Spurenkonzentrationen im Verdünnungswasser berücksichtigen zu können. 
Bei stark getrübten Wasserproben mußte die Eigentrübung der Proben ermittelt werden. 
Die Eichgerade verlief im Konzentrationsbereich von 0.05 bis 1 .0 mg L·1 N03"-N für beide 
Salzgehalte ( 1 6  psu und 30 psu) linear. Da bei höheren Werten (>1.0 mg L·1 NO,-N) der 
lineare Zusammenhang zwischen Extinktion und Konzentration nicht mehr gewährleistet war, 
wurden die Proben bei Bedarf entsprechend verdünnt. 
Die Nitratkonzentration der Probe wurde aus dem Eichfaktor F (Steigung der Eichkurven­
Regressionsgeraden) und dem korrigierten Extinktionswert der Probe nach folgender Gle · 
chung berechnet: 
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mg (NO,) t' = F x (Ext , - Ext ,w - Ext .,) 
Ext , = mittlere Extinktion der Wasserprobe (n = 3) 
Ext ,. = mittlere Extinktion der Blindprobe (n = 3) 
Ext � = mittlere Extinktion der Trübungsprobe (n = 3) 
2.3.8 Berechnung des Stickstoffanteils 
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(Gleichung 17) 
Mit den beschriebenen Bestimmungssmethoden wurde jeweils die Menge der in der Was­
serprobe enthaltenen anorganischen Stickstoffverbindung ermittelt. Da in der Fachliteratur 
die jeweiligen Begriffe für die Stickstoffverbindung nicht immer ihrer Definition entsprechend 
verwendet werden, empfiehlt sich die exaktere Bezeichnung durch Angabe des Stickstoff­
anteils in der jeweiligen Molekülform. Zu diesem Zweck wurde der Anteil des Stickstoffs un­
ter Berücksichtigung des Molgewichtes für die jeweiligen Molekülformen der Stickstoffverbin­
dungen berechnet. Die kalkulierten Werte bezeichnen den Stickstoffanteil der Verbindung in 
mg L·' N. Für jede Stickstoffverbindung wurde auf diese Weise ein Faktor erhalten, der das 
Summengewicht des Stickstoffs in dem Molekül wiedergibt und das Verhältnis des N-Atoms 
zum Gesamtmolekül bezeichnet. Alle nachgewiesenen Werte von Gesamtammonium, Am­
monium, Ammoniak, Nitrit und Nitrat wurden mit dem entsprechenden Faktor (Tab. 5) multi­
pliziert und durch den Anhang "Stickstoff" wie folgt bezeichnet: 
Tab. 5: übersieht über die Bezeichnung der Stickstoffverbindungen unter Angabe des Stickstoffanteils und 
dem jeweiligen Umrechnungsfaktor. 
Stickstoffverbindung Schreibweise Umrechnungsfaktor für 
den N-Anteil 
Ammonium-Stickstoff NH '·N • 0.777 
Ammoniak-Stickstoff NH ·N ' 0.823 
Nitrit-Stickstoff NO -N ' 0.304 
Nitrat-Stickstoff NO,-N 0.225 
Bei der Vorstellung und Diskussion der Ergebnisse werden die Konzentrationen der Stick­
stoffverbindungen in oben bezeichneter Schreibweise für die Stickstoffwerte angegeben. 
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2.4 Versuchszeiträume 
Im Rahmen von vier Einzelversuchen wurden der Einfluß der Stoffwechselausscheidungen 
der Versuchsfische (0. ni/oticus) auf die Nitrifikationsleistung der Biofilter, das Wachstum der 
Versuchsfische unter den verschiedenen Versuchsbedingungen sowie die Leistung der Sy­
stemkomponenten zur Wasseraufbereitung bei mittlerem (16 psu) und hohem (30 psu) Salz· 
gehalt untersucht. Der erste Versuch hatte eine Dauer von 24 Stunden, die Versuche 2, 3 
und 4 hatten jeweils eine Dauer von 30 Tagen: 
• Versuch 1: 24-h-Versuch mit mittlerem Salzhalt (28.03. - 29.03.1999) 
• Versuch 2: Langzeitversuch mit mittlerem Salzgehalt (30.03. - 28.04.1999) 
• Versuch 3: Langzeitversuch unmittelbar nach Erhöhung des Salzgehaltes 
(27 .05. • 26.06.1999) 
• Versuch 4: Langzeitversuch mit hohem Salzgehalt (13.07. - 12.08.1999) 
Die Umstellung des Kreislaufsystems auf den höheren Salzgehalt erfolgte durch die tägliche 
Wassererneuerung aus dem Nordseekreislauf des Aquariums. Da die tägliche Wasserer­
neuerungsrate nur zwischen 2% und 6% des gesamten Systemwasservolumens betrug, 
wurde für die Erhöhung des Salzgehaltes von 16 psu auf 30 psu ein Zeitraum von 26 Tager. 
benötigt. Dieser Zeitraum entspricht dem Zeitabstand zwischen dem Langzeitversuch mit 
mittlerem Salzgehalt und dem Langzeitversuch, der unmittelbar nach Erhöhung des Salzge· 
haltes durchgeführt wurde. Die zeitliche Abfolge der Langzeitversuche sowie die Erhöhung 
des Salzgehaltes durch Zuleitung von Wasser aus dem Nordseekreislauf des Aquariums ist 
in Abb. 17 (folgende Seite) zusammengefaßt. 
Mit dem ersten Versuch wurde begonnen, nachdem das Kreislaufsystem über einen Zeit· 
raum von 8 Wochen mit mittlerem Salzgehalt (16 psu) betrieben worden war. Der zweite 
Versuch umfaßte einen 30tägigen Zeitraum bei dem gleichen mittlerem Salzgehalt. Der dritte 
Versuch wurde unmittelbar nach der Umstellung des Systems auf den hohen Salzgehalt (30 
psu) durchgeführt. Während dieses Zeitraums sollte untersucht werden, wie die Mikroflora in 
den Biofiltersystemen unmittelbar nach der Umstellung des Haltungswassers auf den höhe· 
ren Salzgehalt reagiert und diente zur Prüfung, ob längerfristige Anpassungseffek1e des Sy· 
stems nach einer Aufsalzung ermittelt werden können, wie dieses aus anderen abwasser· 
technischen Untersuchungen bekannt ist (Lawton & Eggert 1957, Stewart et al. 1962, Kawai 
et al. 1964, Kawai et al. 1965, Hirayama 1974, Mudrack 1976, Rosenthal & Otte 1979, Ro­
senthal & Krüner 1984, Bovendeur 1989, Pillay et al. 1989). Im Langzeitversuch mit hohe�. 
Salzgehalt wurde das Kreislaufsystem nach 6wöchigem konstanten Betrieb mit hohem Salz· 
gehalt untersucht. 
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Abb. 1 7: Zeiträume und jahreszeitliche Daten der Langzeitversuche mit mittlerem und hohem Salzgehalt 
unter Angabe des Salzgehaltes während des jeweiligen Versuchszeitraumes. Der 24-h-Versuch (Versuch 1 ,  
vom 28.03.-29.03. 1999) mit mittlerem Salzgehalt ist in der Abbildung nicht dargestellt. Die schwarze Linie 
markiert die Höhe des Salzgehaltes während der einzelnen Versuchsphasen. In den Intervallen zwischen den 
Versuchsphasen wurden die Versuchsfische (O.niloticus) weitergefüttert und das System wurde ohne um· 
fangreiche Mef,reihen betrieben. 
2.5 Statistische Auswertung des Datenmaterials 
Vor der Anwendung weiterer statistischer Prüfverfahren wurden alle Daten zunächst auf 
Normalverteilung und Varianzhomogenität getestet. Wenn die Voraussetzungen erfüllt wa­
ren, wurden für den Vergleich der unabhängigen Bestimmungen der Nährstoffkonzentratio­
nen und physikalischen Wasserqualitätskriterien parametrische Tests mit zweiseitiger Frage­
stellung durchgeführt, wobei je nach Anzahl der zu vergleichenden Stichproben und Varia­
blen !-Tests, Varianzanalysen (Annova) und Kovarianzanalysen (Ancova) durchgeführt wur­
den. 
Für den Vergleich von verbundenen Bestimmungen der Nährstoffkonzentrationen (Proben­
nahmen um 8.00 Uhr und 14.00 Uhr) wurde ein zweiseitiger U-Test für verbundene Stich­
proben durchgeführt. 
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Die Parallelität zweier linearer Regressionsgeraden wurde nach Absicherung der Korrelation 
durch Vergleich der beiden Steigungen und Achsenabschnitte anhand eines t-Tests durch­
geführt (FG = N • 2). 
Für alle angewendeten Prüfverfahren wurde eine lrrtumswahrscheinlichkeit p<0.05 (95%­
Signifikanzniveau) angenommen. Die statistische Auswertung erfolgte mit Hilfe des Pro­
gramms STATISTICA, Version 5.0. Als Nachschlagewerke wurden die Arbeiten von Sachs 
(1992) und Multrus & Lucyga (1996) verwendet. 
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3. ERGEBNISSE 
Der experimentelle Teil zur Untersuchung der Biofilterleistung umfaßte einen 24-Stunden­
Versuch und drei Langzeitversuche mit einer Dauer von jeweils 30 Tagen. Während der vier 
Versuchsphasen wurde der Einfluß des stickstoffhaltigen Stoffwechselproduktes Ammoni­
umstickstoff (bzw. Ammoniakstickstoff) und dessen mikrobieller Oxidationsprodukte (Nitrit­
stickstoff und Nitratstickstoff) auf die mikrobiologische Aufbereitungsleistung der Biofiltersy­
steme unter Berücksichtigung des Salzgehaltes und der Variabilität anderer Wasserquali­
tätsfaktoren (Sauerstoff, pH-Wert und Temperatur) experimentell untersucht und soweit 
möglich in Beziehung zur Biomasse der Versuchsfische gesetzt. In den Langzeitversuchen 
wurde zusätzlich der Gesamtzuwachs an Biomasse pro Versuchszeitraum ermittelt und das 
Individualwachstum von 0. niloticus anhand einer zufälligen Stichprobe (n = 30 je Becken) 
bestimmt. 
Am Anfang des Ergebnisteils werden zunächst die allgemeinen Rahmenbedingungen (Fut­
termengen, hydraulische Eigenschaften der Biofilter und Besatzdichten der Becken) der ein­
zelnen Versuchsabschnitte zusammengefaßt. Im Anschluß werden die Ergebnisse der ein­
zelnen Versuchszeiträume vorgestellt. Das letzte Kapitel des Ergebnisteils liefert eine Über­
sicht der wichtigsten Daten, die für die Interpretation der Ergebnisse von Bedeutung sind. 
3.1 Rahmenbedingungen der Einzelversuche 
3.1 . 1  Verabreichte Futtermengen und Besatzdichten während der Versuchsabschnitte 
Die Versuchsfische wurden mit Pellets (TROUVIT pro aqua•14) gefüttert. Die Herstelleran­
gaben zur Zusammensetzung des Futtermittels sind in Tab. 6 zusammengefaßt. In Vorver­
suchen konnte nachgewiesen werden, daß die Fütterung der Versuchsfische mit Futter, das 
Tab. 6: Herstellerangaben zur Zusammensetzung des Futtermittels (TROUVIT pro aqua® 14), das zur Fütte· 
rung von O. niloticus in der experimentellen Kreislaufanlage eingesetzt wurde. 
Inhaltsstoffe 
Rohprotein 
Lysin 
Rohfett 
Rohfaser 
Rohasche 
Weitere Zusatzstoffe: 
Vitamin E 
Vitamin A, Vitamin D3 
Kupfer 
Sorbinsäure 
k.A. = keine Angabe 
Anteil in % 
45 
3 
14  
1 .3  
7.5 
Anteil in mg/kg 
185 
k.A. 
3. 1 
k.A. 
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einen durchschnittlichen Fettgehalt von mindestens 15% hatte, die Wasserqualität des 
Kreislaufsystems negativ beeinflußte. Durch den hohen Fettanteil im Futter kam es dabei zu 
einer Herabsetzung der Oberflächenspannung des Wassers, wodurch die Funktion des Ab­
schäumers zeitweise beeinträchtigt wurde, da die Ausbildung der feinen Blasen innerhalb 
des Kontaktrohres durch die herabgesetzte Oberflächenspannung des Wassers verhindert 
wurde. Für die Auswahl des Futters war deshalb der relativ niedrige Fettgehalt von nur 14% 
(Rohfett) ein wesentliches Kriterium. Die Größe der Pellets betrug zwischen 5.0 und 7.0 mm. 
Sie wurde im laufe der Zeit der Größe der Fische angepaßt. In Tab. 7 sind die verabreichten 
Futtermengen sowie die Fütterungsintervalle und Größen der verabreichten Pellets für die 
Versuchszeiträume zusammengefaßt. 
Tab. 7: Fütterung der Versuchsfische (0. niloticus) in der experimentellen Kreislaufanlage während der vier 
Versuchszeiträume. Die Fütterung erfolgte zweimal täglich per Hand. 
Versuch 
2 
3 
4 
Fütterung 
(Uhrzeit) 
9.00 / 1 6.00 
9.00 / 1 6.00 
9.00 / 1 6.00 
9.00 / 1 6.00 
Pelletgröfle 
(mm) 
5.0 + 7.0 
5.0 + 7.0 
5.0 + 7.0 
5.0 + 7.0 
Futtermenge' Futterratio� 
(kg) (%) 
2.06 2 
65. 1 2  2 
53. 1 8  2 
5 1 . 1 1  2 
"Futtermenge: Futtermenge verabreicht über den gesamten Versuchszeitraum 
II Futterration: Tägliche Futtermenge in % vom geschätzten Gesamtgewicht (kg) des gehaltenen 
Bestandes 
In den Langzeitversuchen (Versuche 2 - 4) wurde die Gesamtbiomasse der Versuchsfische 
durch Wägung aller Becken jeweils am Versuchsanfang und Versuchsende ermittelt (Abb. 
18). Teilweise war die Entnahme von Fischen aus den Haltungsbecken der experimentellen 
Kreislaufanlage vor Beginn des jeweiligen Versuchszeitraumes notwendig, um die Gesamt­
biomassen während der einzelnen Versuchszeiträume annähernd konstant zu halten. Die 
Sterblichkeit der Versuchsfische führte teilweise zu einer Abnahme der lndividuenanzahi 
während der Versuchszeiträume. Die höchsten Verluste traten unmittelbar nach Erhöhung 
des Salzgehaltes auf 30 psu im dritten Versuch auf (n = 62), in welchem am Versuchsende 
ein Biomasseverlust von insgesamt 12.04 kg festgestellt wurde. Während des Langzeitver­
suchs mit mittlerem Salzgehalt (Versuch 2) war die Sterblichkeit der Versuchsfische am nied­
rigsten (n = 21 ). Der Biomassezuwachs betrug in diesem Versuchszeitraum 58.2 kg. Im 
Langzeitversuch mit hohem Salzgehalt (Versuch 4)  unterschied sich der Besatz am Ver­
suchsende (163.7 kg) nur geringfügig von dem Anfangsgewicht (162.9 kg) der Versuchs­
fische. In diesem Versuchszeitraum starben 30 Fische. 
Seit dem ersten Besatz der Kreislaufanlage mit den Versuchsfischen zeigten die Fische de' 
einzelnen Becken trotz einheitlicher Bedingungen in allen vier Versuchsbecken unterschiec-
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liches Wachstum. Auch innerhalb eines Beckens traten zum Teil erhebliche Wachstumsun­
terschiede auf. Ein regelmäßiges Sortieren der Fische vor den Versuchen war deshalb not­
wendig, um Abweichungen der individuellen Größe der Versuchsfische einschränken zu 
können. Bei der Größensortierung wurden die Fische nach zwei Größen sortiert ("groß" und 
"klein") und gleichmäßig auf die vier Versuchsbecken verteilt, wobei jeder Größe zwei Bek­
ken zugeteilt wurden. In allen vier Versuchen wurden die kleineren Fische auf die Becken 1 
und 2 verteilt, während die größeren Fische auf die Becken 4 und 5 verteilt wurden. Die kriti­
schen Längen bzw. Gewichte, nach der die Sortierung in die beiden Größenklassen 'klein" 
und "groß' vorgenommen wurde, wurden mit zunehmendem Alter der Versuchsfische vor 
jedem Versuchszeitraum erneut festgelegt. Für die Beurteilung der Wachstumsleistung von 
0. niloticus in den vier Versuchsabschnitten wurde aufgrund der unterschiedlichen Größen­
verteilung der Versuchsfische jedes der vier Becken gesondert betrachtet. 
250 
.,, 200 ·" 
150 
� 
100 
n-679 
n-690 
,r„TOO 
Versuch 1 Versuch 2 
[=1 Besatz am Versuchsbeginn 
- Besatz am Versuchsende 
Versuch 3 
n-446 n-416 
Versuch 4 
Abb. 1 8: Fischbesatz (kg Naf,gewichr) der experimentellen Kreislaufanlage während der vier Versuchszeit· 
raume unter Angabe der lndividuenzahl (n). Für die Langzeitversuche (Versuche 2 · 4) wurde der Besatz je· 
weils am Versuchsanfang und -ende ermittelt. Die Ausgangszahlen reflektieren das Bemühen, die Gesamt· 
biomassen auf ähnlichem Niveau zu halten. Teilweise war hierzu die Entnahme von Fischen aus den Hai· 
tungsbecken vor Beginn des jeweiligen Versuchszeitraumes notwendig. Die Mortalität der Versuchsfische 
führte teilweise zu einer Abnahme der lndividuenanzahl während der Versuchszeiträume. 
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3.1.2 Hydraulische Eigenschaften der Biofilter während der Versuchszeiträume 
Während eines Versuchszeitraumes wurden beide Biofilter über die gesamte Versuchsdauer 
mit der gleichen Wassermenge (Durchflußmenge Q) beschickt. Während des ersten Ver­
suchs (24-h-Versuch mit mittlerem Salzgehalt) betrug Q für beide Biofilter konstant 1350 L h. 
1 (32.40 m3 für die gesamte Versuchsdauer). Während der Langzeitversuche mit mittlerem 
und hohem Salzgehalt lag Q für beide Biofilter zwischen 24.0 m3 Tag·1 und 32.40 m3 Tag·1 (.:. 
1000 - 1350 L h·1). In Tab. 8 sind die hydraulischen Eigenschaften beider Biofiltersysteme 
(Mittelwerte von Q, der hydraulischen Belastung H sowie der hydraulischen Biofilmbelastung 
HB) für die einzelnen Versuchszeiträume zusammengefaßt. 
Tab. 8: Hydraulische Eigenscha�en von beiden Biofiltern der experimentellen Kreislaufanlage wahrend der 
vier Versuchszeiträume, jeweils am Morgen bestimmt. Angabe als Mittelwerte X mit Standardabweichung 
(± s) und Anzahl der Messungen (n) über den gesamten Versuchszeitraum (24 Stunden im Versuch 1 und 
jeweils 30 Tage in den Versuchen 2 · 4). Die Bestimmung der hydraulischen Bedingungen erfolgte durch 
tägliche Kontrolle der Durchflußmesser (Schwebkörper-Durchflußmeßgeräte) im Zulauf der Biofilter. 
Versuch Biofilter Durchflußmenge Q Hydraulische Hydraulische 
Oberflächenbelastung 1-r Biofilmbelastung HB" 
(m' Tag·•; (m Tag·•; (m Tag·•; 
32.40 165.31 0.33 
2 32.40 165.31 0.51 
2 28.36 ± 4.20 143.98 ± 2 1 .06 0.29 ± 0.04 
(n=30) (n=30) (n=30) 
2 28.36± 4.20 143.98 ± 2 1 .06 0.45± 0.07 
(n=30) (n=30) (n=30) 
3 28. 1 6  ± 3.08 143.56 ± 1 6.05 0.29 ± 0.03 
(n=30) (n=30) (n=30) 
2 28. 1 6 ±  3.08 143.56 ± 1 6.05 0.45 ± 0.05 
(n=30) (n=30) (n=30) 
4 27.76 ± 3.80 140.82 ± 18.89 0.28± 0.04 
(n=30) (n=30) (n=30) 
2 27.76 ± 3.80 140.82 ± 18.89 0.44 ± 0.06 
(n=30) (n=30) (n=30) 
• Hydraulische Oberflachenbelastung H= Q x (m' h·') / Biofilterquerschnitt (m') 
• Hydraulische Biofilmbelastung HB= Q x (m' h ') / Gesamtoberflache des Füllkörpermaterials (m') 
Da beide Biofilter mit der gleichen Wassermenge beschickt wurden, ergaben sich währe�:: 
der einzelnen Versuchszeiträume keine Unterschiede in den ermittelten Durchflußmengen Q 
und den hydraulischen Oberflächenbelastungen H beider Biofilter. Die hydraulische Biofilm­
belastung HB des Biofilters 1 war dagegen in jedem der vier Versuchszeiträume aufgrur.d 
der größeren spezifischen Oberfläche des Füllkörpermaterials (280 m2 m·3) gegenüber Bio-
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filter 2 (spezifische Oberfläche des Füllkörpermaterials = 180 m2 m·3) um 0.18 m Tag·1 (Ver­
such 1) bzw. 0.16 m Tag·1 (Versuche 2 - 4) niedriger. 
Die Messung des pH-Wertes und die Bestimmung der Stickstoffverbindungen (Gesamtam­
monium, Nitrit und Nitrat) erfolgte während der Versuchszeiträume jeweils um 8.00 Uhr und 
14.00 Uhr. Zur Prüfung, ob die Abweichungen zwischen den beiden Bestimmungen an den 
Probennahmetagen der Langzeitversuche zufallsbedingt waren, wurde für die Mittelwerte 
aus den Dreifachbestimmungen der einzelnen Bestimmungen ein zweiseitiger U-Test für 
verbundene Stichproben durchgeführt. Für alle durchgeführten Bestimmungen ergab das 
statistische Prüfverfahren, daß die Abweichungen zwischen den Bestimmungen um 9.00 Uhr 
und 14.00 Uhr bei einem Signifikanzniveau von 95% als zufällig zu betrachten sind. 
Bei der Vorstellung von den Ergebnissen der einzelnen Versuchszeiträume wird für die ein­
zelnen Probennahmetage deshalb jeweils der Mittelwert angegeben, der beide Probennah­
men (9.00 Uhr und 14.00 Uhr) einbezieht, unter Angabe der Abweichung (± s) vom Mittelwert 
(x). 
3.2 Belastungsschwankungen der Biofilter bei mittlerem Salzgehalt (16 psu) 
im Tagesgang (Versuch 1 )  
3.2.1 Versuchsablauf sowie Temperatur- und Sauerstoffbedingungen in den Biofiltern 
Der Versuch wurde durchgeführt, nachdem das Kreislaufsystem über einen Zeitraum von 
acht Wochen bei einem konstanten Salzgehalt von 16 psu betrieben worden war. Es wird 
davon ausgegangen, daß sich das System in dieser Zeit im mittleren Salzgehaltsniveau sta­
bilisiert hatte. Die Versuchsdauer für diesen Versuch betrug 24 Stunden. Die Fische wurden 
vor Versuchsbeginn gleichmäßig auf die vier Haltungsbecken verteilt. Die Bestimmung der 
wasserchemischen Qualitätsfaktoren erfolgte im Abstand von zwei bis drei Stunden, Ver­
suchsbeginn war 8.00 Uhr. Die Messung von Wassertemperatur und Sauerstoffgehalt er­
folgte kontinuierlich über den gesamten Versuchszeitraum mit Hilfe des Meßdaten-Erfas­
sungssystems. 
Die täglich ausgetauschte Wassermenge entsprach ungefähr 6.9% des gesamten System­
wasservolumens (= 9.6 m3). Die in Tab. 9 vorgestellten Ergebnisse der Sauerstoff- und 
Temperaturmessungen dokumentieren die Bedingungen über den Zeitraum von 24 Stunden, 
basierend auf Messungen im Abstand von jeweils zehn Minuten. Während des Versuchszeit­
raumes lag die Sauerstoffsättigung des Wassers im Zulauf der Biofilter bei 82% - 92% und in 
den Biofilterabläufen bei 90% - 96% (Biofilter 1) und 84% - 91 % (Biofilter 2). Die zeitweise 
höheren Sauerstoffwerte in den Biofilterabläufen zeigen, daß durch die Biofilter eine Belüf­
tung des Wassers erfolgte. 
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Tab. 9: Temperatur und Sauerstoffgehalt des Wassers im gemeinsamen Zulauf und beiden Bio(ilterabliiufen 
der experimentellen Kreislaufanlage bei mittlerem Salzgehalt (16 psu) während des 24-h-Versuches. Die An­
gabe der Werte erfolgt als Mittelwerte (x = Mittelwert, s = Standardabweichung, n = Anzahl der Messungenj 
für den Versuchszeitraum. Der Abstand zwischen den Messungen betrug 1 0  Minuten. 
Meßpunkt Temperatur Sauerstoff 
('C) (mg L') 
Biofilterzulauf 23.88± 0. 16 6.87 ± 0. 1 7  
(n= l 45) (n=l 45) 
Ablauf Biofilter 1 23.74 ± 0. 14 7.46± 0. 1 4  
(n= l45) (n= l45) 
Ablauf Biofilter 2 23.93 ± 0. 14 6.95± 0.07 
(n= l45) (n=l  45) 
3.2.2 Ergebnisse des 24-h-Versuches mit mittlerem Salzgehalt 
3.2.2.1 pH-Schwankungen in den Biofiltern im Tagesgang bei mittlerem Salzgehalt 
Um 8.00 Uhr wurde im Biofilterzulauf ein pH-Wert von 7.9 gemessen, wobei die entspre­
chenden Werte in den Biofilterabläufen nur geringfügig niedriger waren (Abb. 19) .  Unmittel­
bar nach der ersten Zugabe von Branntkalk (9.00 Uhr) kam es zu einer signifikanten pH­
Erhöhung im Zulauf sowie im Ablauf beider Biofilter. Um 10.00 Uhr wurden an den drei Pro­
bennahmepunkten die höchsten pH-Werte des gesamten Versuchszeitraumes gemessen 
(pH 8.6 im Biofilterzulauf und pH 8.5 in beiden Biofilterabläufen). 
Der plötzliche pH-Anstieg wurde durch die Zugabe des Branntkalks (250 g in Wasser gelöst) 
verursacht, der zur Stabilisierung des pH in den Pumpensumpf 2 gegeben worden war. Um 
18.00 Uhr, eine Stunde nach der zweiten Branntkalkzugabe, konnte erneut ein pH-Anstieg 
beobachtet werden, wobei der Anstieg diesmal nicht so signifikant war, wie nach Zugabe der 
Branntkalklösung um 9.00 Uhr (Abb. 19). Eine Ursache für den raschen pH-Anstieg unmittel­
bar nach der ersten Kalkung könnte eine zu schnelle Zuleitung der Branntkalklösung in das 
Kreislaufsystem gewesen sein. Da gleichzeitig eine Ausfällung von CaC03 beobachtet wer­
den konnte, ist außerdem zu vermuten, daß wenig CaO zur Anhebung der System-Alkalinität 
verbraucht wurde. Für die Stabilität des Systems war der geringfügige pH-Anstieg nach der 
zweiten Branntkalkzugabe günstiger, da hierdurch eine rasche Erhöhung des Ammoniak­
Anteils vermieden werden konnte (vergleiche Kapitel 3.2.2.4). 
Über den gesamten Versuchszeitraum unterlag der pH-Wert an den Probennahmepunkten 
keinen auffälligen Schwankungen, abgesehen, von den beschriebenen Amplituden, die un­
mittelbar nach Zugabe von Branntkalk beobachtet wurden. Die mittleren pH-Werte waren 
8.01 ± 0.18 (Biofilterzulauf) ,  7.99 ± 0.16 (Biofilter 1) und 7.98 ± 0.16 (Biofilter 2). Die Biofil­
tertätigkeit hatte keine Veränderung des pH-Wertes im Sinne einer signifikanten Erniedri-
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gung oder Erhöhung zur Folge. Ein signifikanter Unterschied zwischen den Werten im Ablauf 
beider Biofilter war während der gesamten Versuchsdauer auf dem 95%-Signifikanzniveau 
nicht zu beobachten. Auch die pH-Werte, die im gemeinsamen Zulauf gemessen wurden, 
unterschieden sich nicht signifikant von den Werten im Ablauf der Biofilter (t-Test, p<0.05). 
8 6  
8.5 -+- Biofilterzulauf 
-+- Ablauf Biofilter 1 
8.4 
---9- Ab/all{ Biofilter 2 
8.3 
,: 8 2  .. 
8.1 
8.0 
7.9 
7.8 
08:00 10:00 12:00 14:00 16:00 18:00 20:00 22:00 24:00 02:00 04:00 06:00 08:00 
Uhrzeit 
Abb. 19: pH-Werte in der experimentellen Kreislaufanlage im Zulauf und in den Abläufen beider Biofilter bei 
mittlerem Salzgehalt (16 psu) während eines 24-h·Versuches. Die Pfeile an der Abszisse markieren die Zeit· 
punkte der Fütterung und der Branntkalkzugabe (9.00 Uhr und 1 7.00 Uhr). 
3.2.2.2 Tagesgang der Nitritkonzentrationen im Zu- und Ablauf der Biofilter bei mittlerem 
Salzgehalt 
Während des Versuchszeitraumes fand die Bestimmung der Nitritkonzentrationen im Ab­
stand von zwei bis drei Stunden statt (Abb. 20). Im Biofilterzulauf wurden die höchsten NOi­
N- Werte zu Beginn des Versuches um 8.00 Uhr morgens gemessen (0.68 ± 0.02), die nied­
rigsten Werte um 3.00 Uhr und 6.00 Uhr morgens (jeweils 0.44 ± 0.01 ). Im Ablauf von Biofil­
ter 1 wurde der niedrigste Wert um 3.00 Uhr gemessen (0.28 ± 0.02), im Ablauf von Biofilter 
2 um 6.00 Uhr (jeweils 0.25 ± 0.01 ). Nach der Fütterung um 9.00 Uhr und 17.00 Uhr kam es 
zu keinem signifikanten Anstieg der Werte. Bei Betrachtung der gesamten Versuchsdauer ist 
eine Abnahme der Nitritwerte in Abhängigkeit von der Tageszeit erkennbar, wobei die Ab­
nahme der Werte vom Zeitpunkt der ersten Probennahme (8.00 Uhr) an bis zu den frühen 
Morgenstunden des folgenden Tages zu beobachten war. Am nächsten Morgen (8.00 Uhr) 
zeigten die Werte einen plötzlichen Anstieg auf das Niveau der 8.00-Uhr-Messung des vor­
herigen Tages. Tabelle 10 zeigt die Konzentrationsbereiche der Nitritwerte sowie die Mittel­
werte der Konzentrationen über die gesamte Versuchsdauer. Zu allen Zeitpunkten des 24-h 
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-Versuches wurden die höchsten Werte im Biofilterzulauf gemessen. 
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Abb. 20: Tagesgang der Nitritstickstoff-Konzentrationen (mg L' NO;·N) in der experimentellen Kreislaufan· 
lage im Biofilterzulauf und in beiden Biofilterabläufen bei mittlerem Salzgehalt ( 16 psu) während eines 24-h­
Versuches. Dargestellt sind Mittelwerte von Dreifachbestimmungen unter Angabe der Abweichung vom Mit­
telwert (Fehlerbalken). Die Pfeile an der Abszisse markieren die Zeitpunkte der Fütterung und der Brannt­
kalkzugabe (9.00 Uhr und 1 7.00 Uhr). 
Im Ablauf von Biofilter 1 wurden zu allen Zeitpunkten (mit Ausnahme der 20.00-Uhr­
Messung) geringfügig höhere Nitritkonzentrationen gemessen als im Ablauf von Biofilter 2, 
wo die Nitritdifferenz zwischen Zu- und Ablauf im Vergleich zu Biofilter 1 über die gesamte 
Versuchsdauer signifikant höher war (Annova, p<0.05). Die Ergebnisse zeigen, daß in bei­
den Biofiltern eine signifikante Nitritoxidation stattfand, wobei immer mindestens 33% (Bio­
filter1) und 36% (Biofilter 2) der Nitritmenge oxidiert wurden. 
Tab. 10: Schwankungsbreite der NO;-N-Konzentrationen im Biofilterzulauf und in beiden Biofilterabläufen 
während eines 24-h-Versuchs bei mittlerem Salzgehalt ( 16 psu) unter Angabe der mittleren NO;-N­
Konzentrationen (X± s; n) für die gesamte Versuchsdauer. 
Schwankungsbreite 
Mitte/wert (x ± s; n) 
Biofilterzulauf 
(mg L'J 
0.44 - 0.68 
0.55 ± 0.09 
(n= 12) 
Ablauf Biofilter 1 
(mg L') 
0.28 - 0.38 
0.33 ± 0.04 
(n= 12) 
Ablauf Biofilter 2 
(mg L') 
0.25 - 0.35 
0.30 ± 0.03 
(n=l 2) 
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Die Oxidationsleistung der Biofilter war morgens mit einer Oxidation von 44 % (Biofilter 1 ,  
8.00 Uhr) und 55% (Biofilter 2, 10.00 Uhr) der Nitritmenge, die im Zulauf der Biofilter be­
stimmt worden war, am höchsten. Nach 20.00 Uhr wurden nur noch zwischen 33% - 39% 
(Biofilter 1) und 38% - 43% (Biofilter 2) der Nitritmenge oxidiert. 
3.2.2.3 Nitratreduktion in der Denitrifikationsstufe im Tagesgang bei mittlerem Salzgehalt 
Die Nitratkonzentrationen im Zulauf der Denitrifikationseinheit lagen im Bereich von 28.7 bis 
39.7 mg L-1 N03--N. Im Ablauf der Denitrifikationseinheit lagen die Konzentrationen im Be­
reich von 0.56 bis 2.26 mg L"1 N03--N (Abb. 21 ). Zu allen Zeitpunkten der Probennahme wur­
den die höchsten Nitratwerte im Biofilterzulauf gemessen. Bei Betrachtung der Werte über 
die Versuchsdauer ließen sich auffälligere Schwankungen nur im Zulauf der Denitrifikation 
beobachten, wo die Werte immer signifikant höher waren als im Ablauf. Die Ergebnisse wei­
sen auf die Nitratreduktion in der anaeroben Denitrifikationseinheit hin. Während des Ver­
suchszeitraumes wurden zwischen 92% und 99% der Nitratmengen, die im Zulauf der Deni­
trifikationseinheit nachgewiesen wurden, durch die Denitrifikationsstufe entfernt. 
---- Zulauf Denitrifikation 
-0- Ablauf Denitrifikation 
40 
----- �--==--==--==--=-=-1.,,.-:::-: __________ ---
10 
10:00 12:00 14:00 16:00 18:00 20:00 22:00 24:00 02:00 04:00 06:00 08:00 
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Abb. 2 1 :  Tagesgang der Nitratstickstoff-Konzentrationen (mg L'' NO;·N) bei mittlerem Salzgehalt ( 16 psu) im 
Zulauf und Ablauf der Denitrifikationseinheit der experimentellen Kreislaufanlage. Dargestellt sind Mittel­
werte von Dreifachbestimmungen unter Angabe der Standardabweichung. Die Pfeile an der Abszisse mar­
kieren die Zeitpunkte der Fütterung und der Branntkafkzugabe (9.00 Uhr und 1 7.00 Uhr). Die gestrichelte 
Linie markiert das mittlere Niveau der NQ
1
·-N-Konzentration im Zulauf der Denitrifikationseinheit. 
Um 14.00 Uhr, fünf Stunden nach der ersten Fütterung, wurde im Zulauf der Denitrifikation 
eine höhere Nitratkonzentration gemessen als um 10.00 Uhr, eine Stunde nach der ersten 
Fütterung. Die Differenz zwischen beiden Messungen betrug dabei etwa 7 mg L-1 N03--N. Ab 
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20.00 Uhr, vier Stunden nach der zweiten Fütterung, kam es zu einem erneuten Anstieg der 
Konzentration im Zulauf der Denitrifikationseinheit. Der Anstieg erreichte seinen Höhepunkt 
in den frühen Morgenstunden (3.00 Uhr). Zu diesem Zeitpunkt wurde die höchste Konzentra­
tion während des Versuchszeitraumes nachgewiesen (39.7 mg L"1). Anschließend sank die 
Nitratkonzentration um ungefähr 11 mg L·1 ab. Um 8.00 Uhr, unmittelbar vor den morgendli­
chen Reinigungsarbeiten, wurden wieder deutlich höhere Werte nachgewiesen. 
Tabelle 11 zeigt die Konzentrationsbereiche der Nitratwerte, die Mittelwerte der Konzentra­
tionen für die beiden Probennahmepunkte über die gesamte Versuchsdauer sowie die mittle­
re N03--N-Differenz L1 (x ± s; n) zwischen dem Zu- und Ablauf als Maß für die Effizienz der 
Nitratreduktion durch die Denitrifikationseinheit. Insgesamt ließ sich über die gesamte Ver­
suchsdauer eine Entwicklung der Nitratwerte beobachten, die einer tageszeitlichen Schwan­
kung unterlag. Diese war jedoch relativ gering und in dem beobachteten Schwankungsbe­
reich von geringer praktischer (betriebstechnischer) Bedeutung. Der Abstand zwischen den 
Probennahmen war dabei zeitweise zu groß, um die Bandbreite der kurzfristigen Schwan­
kungen klar dokumentieren zu können. Durch die Denitrifikationseinheit wurden im laufe des 
24-h-Versuches zwischen 92% - 99% der Nitratmenge, die im Zulauf bestimmt worden war, 
entfernt. 
Tab. 1 1 : Streuungsbereich der NO;-N-Werte für die Probennahmepunkte im Zulauf und Ablauf der Denitrifi· 
kationseinheit bei mittlerem Salzgehalt ( 16  psu) während eines 24-h-Versuchs, unter Angabe der mittleren 
NO;-N-Konzentration (x ± s: n) für die Versuchsdauer. Aus den mittleren NO;-N-Werten des Zu- und Ablaufs 
wurde die Differenz t. (x ± s: n) als Maf, für die Effizienz der Nitratreduktion in der Denitrifikationseinheit 
berechnet. 
Schwankungsbreite 
Mittelwert (x ± s; n) 
Zulauf Denitrifikation Ablauf Denitrifikation 
(mg L ') (mg L'' )  
28.70 - 39.70 
35. 1 8 ± 4. 16 
(n=7) 
0.56 - 2.26 
1.60 ± 0.80 
(n=7) 
ä Zulauf - Ablauf 
(mg L') 
33. 17± 4.36 
(n=7) 
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3.2.2.4 Tagesgang der Ammonium- und Ammoniak-Werte im Zu- und Ablauf der Biofilter bei 
mittlerem Salzgehalt 
Die Ergebnisse des 24-h-Versuches zeigen die tageszeitlichen Schwankungen der Ammoni­
um- und Ammoniakwerte in der experimentellen Kreislaufanlage (Abb. 22 und Abb. 23). Für 
beide Anteile des Gesamtammoniums zeigen die dargestellten Kurven einen ähnlichen Ver­
lauf. Während des Versuchszeitraumes wurde im Zulauf der Biofilter ein Anstieg der Ammo­
nium- und Ammoniak-Werte unmittelbar nach der ersten Fütterung um 8.00 Uhr beobachtet. 
Der Anstieg dauerte bis zur zweiten Fütterung an. Um 24.00 Uhr, sieben Stunden nach der 
zweiten Fütterung, war die Ammoniumkonzentration im Zulauf der Biofilter durch den Anstieg 
der organischen Belastung am höchsten. 
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Abb. 22: Tagesgang der Ammoniumstickstoff-Konzentrationen (mg L '  NH;·N) in der experimentellen Kreis· 
laufanlage im Biofilterzulauf und in beiden Biofilterabläufen bei mittlerem Salzgehalt (16 psu). Dargestellt 
sind Mittelwerte von Dreifachbestimmungen unter Angabe der Standardabweichung. Die Pfeile an der Ab· 
szisse markieren die Zeitpunkte der Fütterung und der Brannrkalkzugabe (9.00 Uhr und 1 7.00 Uhr). 
Nach 24.00 Uhr kam es zu einer Abnahme der Werte. Der auffällig hohe Ammoniakwert, der 
um 1 0.00 Uhr (Abb. 23) im Zulauf der Biofilter nachgewiesen wurde (0.087 ± 0.001 ), ist auf 
die Zugabe von Branntkalk um 9.00 Uhr zurückzuführen, wodurch ein rascher pH-Anstieg 
auf 8.55 erfolgte, der zu einer unmittelbaren Erhöhung des prozentualen Ammoniakanteils 
führte. Die hohen Ammonium- und Ammoniak-Werte, die um 8.00 Uhr im Ablauf von Biofilter 
2 nachgewiesen wurden, stellen im Vergleich zu den übrigen Werten eine Ausnahme dar; sie 
könnten eventuell auf einen methodischen Fehler bei der Gesamtammonium-Bestimmung 
zurückzuführen sein. Nach der zweiten Branntkalkzugabe (17.00 Uhr) fiel die unmittelbare 
Erhöhung des prozentualen Ammoniakanteils deutlich geringer aus, da der pH-Wert (verglei 
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ehe Abb. 19) im Vergleich zur ersten Kalkung nur geringfügig angestiegen war. Da sich die 
Ammoniumkonzentrationen beider Biofilterabläufe nicht signifikant voneinander unterschie­
den (t-Test für unabhängige Stichproben, p<0.05), wurde während des Beobachtungszeit­
raumes in beiden Biofilter jeweils die gleiche Ammoniummenge oxidiert. Die höchste Ammo­
niumdifferenz (NH4-Nzu1au1- NH/-NAb1au1) wurde bei einer mittleren Ammoniumkonzentration 
von 0.99 mg L-1 NH4-N bestimmt (24.00 Uhr) und lag bei 0.68 mg L·1 NH/-N (Biofilter 1) und 
0.69 mg L·1 NH4-N (Biofilter 2). 
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Abb. 23: Tagesgang der Ammoniakstickstoff-Konzentrationen (mg L·' NH,-N) in der experimentellen Kreis· 
laufanlage im Biofilterzulauf und in beiden Biofilterabläufen bei mittlerem Salzgehalt ( 16  psu). Dargestellt 
sind die Mittelwerte von Dreifachbestimmungen unter Angabe der Standardabweichung (nur für Werte > 
0.002). Die Pfeile an der Abszisse markieren die Zeitpunkte der Fütterung und der Branntkalkzugabe (9.00 
Uhr und 1 7.00 Uhr). 
Tabelle 12 zeigt die Konzentrationsbereiche der Ammonium-/Ammoniak-Werte während des 
Versuchszeitraumes, unter Angabe der mittleren Konzentrationen über die gesamte Ver­
suchsdauer. Bei der Berechnung der mittleren NH3-N-Konzentration wurde der 10.00-Uhr­
Wert des Biofilterzulaufes nicht berücksichtigt. 
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Tab. 12: Konzentrationsbereiche der NH;-N und NH;-N-Wene im Biofilterzulauf und beiden Biofilterabläufen 
bei mittlerem Salzgehalt ( 1 6  psu) während eines 24-h-Versuchs, unter Angabe der mittleren Konzentrationen 
(x ± s; n) für die Versuchsdauer. Alle Werte wurden rechnerisch aus Wenen der Gesamtammonium-Bestim· 
mungen ermittelt. 
Biofilterzulauf Ablauf Biofilter 1 Ablauf Biofilter 2 
(mg L·') (mg L ') (mg L"') 
NH •-N • 0.48 - 0.99 0.20 - 0.3 1  0. 1 7  - 0.39 
0.67 ± 0.03 (n=12) 0.26 ± 0.03 (n= 12) 0.27 ± 0.06 (n= 12) 
NH ·N ' 0.023 - 0.047 0.008 - 0.030 0.008 - 0.062 
0.033 ± 0.00 1 (n= 1 1) 0.0 1 5  ± 0.006 (n=12) 0.0 1 7 ± 0.015(n=12) 
3.2.2.5 Ammonium-Oxidationsraten r der Biofilter im Tagesgang bei mittlerem Salzgehalt 
Die spezifischen Ammonium-Oxidationsraten r beider Biofilter waren bei gleicher Durchfluß­
menge und gleicher Ammoniumkonzentration im Zulauf unterschiedlich hoch (Abb. 24). Die 
höchsten Ammonium-Oxidationsraten r wurden bei einer mittleren Ammoniumkonzentration 
von 0.99 mg L·1 NH/-N (24.00 Uhr) beobachtet. Sie lagen bei 0.350 g m·2 Tag-1 (Biofilter 2) 
und 0.220 m·2 Tag-1 NH4-N (Biofilter 1 ). Zwischen r und der Ammoniumkonzentration im 
Zulauf bestand für beide Biofilter eine positive lineare Korrelation (Abb. 24). Eine Steigerung 
von r in Abhängigkeit von einer zunehmenden Ammoniumkonzentration im Zulauf konnte in 
beiden Biofilter beobachtet werden, wobei der Unterschied zwischen beiden Biofilter wäh­
rend der gesamten Versuchsdauer signifikant war (Ancova, p<0.05). Die beiden Regressi­
onsgeraden unterscheiden sich signifikant in Achsenabschnitt und Steigung (p<0.05). Für 
Biofilter 1 konnte ein höherer Korrelationskoeffizient für eine Zunahme der Ammonium­
Oxidationsrate r in Abhängigkeit von ansteigenden Ammoniumkonzentrationen aufgezeigt 
werden. Für Biofilter 2 zeigten die Werte dagegen einen größeren Streuungsbereich um die 
Regressionsgerade (Abb. 24). Diese Streuung ist vor allem auf einen Wert von Biofilter 2 
zurückzuführen, der deutlich erkennbar außerhalb des 95%-Vertrauensbereiches lag; es 
handelt sich dabei um die Ammonium-Oxidationsrate von 0.09 g m·2 Tag·' NH/-N (8.00 Uhr), 
die bei einer Konzentration von 0.559 (± 0.05) mg L·1 NH/-N nachgewiesen wurde. 
Die Ursache für die niedrige Ammonium-Oxidationsrate r, die bei der 8.00-Uhr-Messung be­
obachtet wurde, ist nicht erklärbar; 24 Stunden später konnte bei einer ähnlichen Ammoni­
umkonzentration (0.558 mg L"1 NH4-N) ein Wert für r nachgewiesen, der ungefähr 100% 
höher war (0.180 g m·2 Tag·1 NH,-N). 
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Abb. 24: Beziehung zwischen der Ammonium-Oxidationsrate r (g m·' Tag·• NH;·N) und der mittleren Ammo­
niumkonzentration (mg L' NH; ·N) im Zulauf der Biofilter bei mittlerem Salzgehalt (16 psu) während eines 24 
-h-Versuchs. Berechnung der Ammonium-Oxidationsraten und Ammonium-Konzentrationen aus den Mittel­
werten der Gesamtammonium-Bestimmungen, die im Abstand von zwei Stunden durchgeführt wurden. An die 
Werte (n- 1 2  je Biofilter) wurde eine lineare Regression angepaßt und mit dem Vertrauensbereich der Regres­
sion (95%) gezeigt. 
Ein direkter Vergleich der Ammonium-Oxidationsraten beider Biofilter zeigte, daß Biofilter 1 
während der Versuchsdauer zwischen 61 % und 70% der Rate r von Biofilter 2 erreichte. Als 
mittlere Ammonium-Oxidationsraten r über die Versuchsdauer wurden 0.137 ± 0.034 g m·2 
Tag·1 NH,-N (Biofilter 1) und 0.211 ± 0.062 g m·2 Tag·1 NH,-N (Biofilter 2) berechnet. 
Abbildung 25 zeigt, daß in beiden Biofiltern zwischen der Ammonium-Belastungsrate L und r 
eine gleiche lineare Abhängigkeit bestand. Der Streuungsbereich der Werte war für Biofilter 
2 höher, verursacht durch den bereits beschriebenen "Ausreißer" der ersten Messung um 
8.00 Uhr. Der Regressionsgeradenvergleich zeigte einen parallelen Verlauf und keine signifi­
kanten Unterschiede bei Steigung und Achsenabschnitt beider Regressionsgeraden (p<0.05, 
Regressionsgeradenvergleich). Der statistische Vergleich (Ancova, p<0.05) zeigte, daß unter 
Berücksichtigung der unterschiedlichen spezifischen Oberflächen beider Biofilter keine un­
terschiedliche Abhängigkeit der spezifischen Ammonium-Oxidationsraten r von L bestand. 
Die Ammonium-Belastungsrate L beeinflußte damit in beiden Biofiltern den Reaktionsverlauf 
des ersten Nitrifikationsschrittes in gleicher Weise. Die Ergebnisse zeigen, daß in beiden 
Biofiltern eine Erhöhung von L eine Steigerung von r bewirkte. 
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Abb. 25: Beziehung zwischen der Ammonium-Oxidationsrate r (g m·2 Tag·' NH/-N ) und der Ammonium· 
Belastungsrate L (g m '  Tag·• NH;·N) für beide Biofilter bei mittlerem Salzgehalt ( 16  psu) während eines 24-h 
-Versuchs. Berechnung der Ammonium-Oxidationsrate und Ammonium-Belastungsrate aus den Mittelwerten 
der Gesamtammonium-Bestimmungen, die im Abstand von zwei Stunden durchgeführt wurden. An die Werte 
(n= 12  je Biofilter) wurde eine lineare Regression angepa/1,t und mit dem Vertrauensbereich der Regression 
(95%) gezeigt. 
3.2.2.6 Das Nitrit-Ammonium-Verhältnis und seine Bedeutung für die Nitrifikationsleistung 
im Tagesgang bei mittlerem Salzgehalt 
Das Verhältnis von No2·-N zu NH4-N im Ablauf der Biofilter war im Durchschnitt über die 
gesamte Versuchsdauer für beide Biofilter ähnlich (1.3 ± 0.3 für Biofilter 1 und 1.2 ± 0.4 für 
Biofilter 2). Es variierte in Abhängigkeit von der Nitrifikationsleistung für beide Filter im Be­
reich von 0.4 bis 1.1. Ein signifikanter Zusammenhang zwischen den Konzentrationen beider 
Stickstoffkomponenten konnte anhand der durchgeführten linearen Regressionsanalyse nur 
für Biofilter 1 nachgewiesen werden (Abb. 26). Dabei war ein Zusammenhang zwischen 
niedrigen N02--N-Konzentrationen und hohen NH4-N-Konzentrationen im Ablauf des Biofil­
ters zu beobachten. Im Ablauf von Biofilter 2 variierte das Verhältnis sehr stark und zeigte 
keinen eindeutigen linearen Zusammenhang. Ein bestimmtes nitrifikationsbedingtes No2--N 
/NH,-N-Verhältnis stellte sich in Biofilter 2 offensichtlich nicht ein. 
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Abb. 26: Beziehung zwischen Ammoniumkonzentration (mg L'' NH;-N! und Nitritkonzentration (mg L'' NO;­
N) im Ablauf beider Biofilter bei mittlerem Salzgehalt ( 16  psu) während eines 24-h-Versuchs. Die Datenpunk­
te repräsentieren die Mittelwerte der Bestimmungen, die im Abstand von zwei Stunden während des Versu· 
ches durchgeführt wurden. An die Wene (n-12  je Biofilter) wurde eine lineare Regression angepaßt und mit 
dem Vertrauensbereich (95%) der Regression gezeigt_ 
Unter der Annahme, daß Ammonium, welches als Differenz zwischen dem Biofilterzulauf und 
den Biofilterabläufen bestimmt wurde, durch die Aktivität der nitrifizierenden Bakterien zu 
Nitrit oxidiert wurde, läßt sich eine Nitrit-Oxidationsrate LI durch den Biofilter nach der folgen­
den Gleichung berechnen: 
LI NO --N = (NH '-N + NO --N ) - NO --N 1 4 Zulauf ·Ablauf 1 Zwlauf 1 At,lauf 
(Einheit: mg er) 
(Gleichung 18.' 
Bei graphischer Darstellung des Zusammenhanges zwischen der spezifischen Ammonium­
Oxidationsrate r und der Nitrit-Oxidationrate LI beider Biofilter ergab sich ein linearer Zusam­
menhang (Abb. 27). In beiden Biofiltern war eine höhere Ammonium-Oxidationsrate zeit­
gleich mit einer Zunahme der Nitritoxidation verbunden. Der kontinuierliche Anstieg von 
Ammonium im Zulauf bewirkte einen kontinuierlichen Anstieg der Leistungseffizienz beider 
Nitrifikationsschritte. 
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Abb. 27: Beziehung zwischen der spezifischen Ammonium-Oxidationsrate r (g m' Tag·' NH;-N! und der 
Nitrit-Oxidationsrate LI NO ·-N (in mg L' NO ·-N = {NH •- N 1 1 + NO ·-N , 1 - NO ·-N ) für beide Biofil-z 2 4 Zul"" · Ab/au 2 Zu <1,,r' 2 AJ,lo"f 
ter bei mittlerem Salzgehalt (16 psu) während eines 24-h-Versuchs. Berechnung der Ammonium- Oxidations 
-raten und Nitrit-Oxidationsraten aus den Mittelwerten von Dreifachbestimmungen, die im Abstand von 
zwei Stunden durchgeführt wurden. An die Werte (n=l 2 je Biofilter) wurde eine lineare Regression angepaf,t 
und mit dem Vertrauensbereich (9596) der Regression gezeigt. 
Die beiden Regressionsgeraden unterschieden sich signifikant in ihren Achsenabschnitten 
(p<0.05), das bedeutet, daß in Biofilter 2 immer höhere Nitrit- und Ammonium-Oxidations­
raten beobachtet wurden, als in Biofilter 1. Der Niveauunterschied zwischen beiden Biofiltern 
war signifikant (Ergebnis der Ancova, p<0.05). Bei gleicher Nitrit-Oxidationsrate wurden er­
hebliche Unterschiede in den entsprechenden Ammonium-Oxidationsraten beider Biofilter 
beobachtet. Die Ergebnisse zeigen eine deutliche Substratabhängigkeit der Leistungseffizi­
enz des zweiten Nitrifikationsschrittes (Nitratation) . 
Hohe Nitritkonzentrationen im Biofilterzulauf führten zu keiner Steigerung der Nitrifikations­
leistung der Biofilter, sondern hemmten offensichtlich den Reaktionsablauf des ersten Nitrifi­
kationsschrittes (Abb. 28). Zwischen den Nitritwerten im Biofilterzulauf und den spezifischen 
Ammonium-Oxidationsraten r beider Biofilter (Abb. 28) wurde eine statistisch abgesicherte 
negative Korrelation nachgewiesen (F-Test, p<0 .05). In beiden Biofiltern war bei höheren 
Nitritkonzentrationen eine Abnahme von r zu beobachten. 
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Abb. 28: Beziehung zwischen der spezifischen Ammonium-Oxidationsrate r (g m·' Tag·• NH;·N) beider Bio­
filter und der Nitritkonzentration (mg L·' NO;·N) im Zulauf beider Biofilter bei mittlerem Salzgehalt (16 psu; 
während eines 24-h-Versuchs. Berechnung der Ammonium-Oxidationsraten und Nitritkonzentrationen aus 
den Mittelwerten der Bestimmungen, die im Abstand von zwei Stunden durchgeführt wurden. An die Wene 
(n-1 2  je Biofilter) wurde eine lineare Regression angepa�t und mit dem Vertrauensbereich der Regression 
(9596) gezeigt. 
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3.3 Biologische Wasseraufbereitung bei mittlerem Salzgehalt (16 psu) über 
längere Zeiträume (Versuch 2) 
75 
3.3.1 Versuchsablauf sowie Temperatur- und Sauerstoffbedingungen in den Biofiltern 
Mit dem Versuch wurde begonnen, nachdem das Kreislaufsystem über einen Zeitraum von 8 
Wochen mit einem konstanten Salzgehalt von 16 psu betrieben worden war. Die Versuchs­
dauer betrug insgesamt 30 Tage. Die Fische waren vor Versuchsbeginn gleichmäßig auf die 
vier Haltungsbecken verteilt worden und wurden zu Beginn und am Ende des Versuchszeit­
raumes zur Ermittlung der Wachstumsleistung gewogen. 
Die Bestimmung der wasserchemischen Qualitätskriterien erfolgte zweimal täglich (8.00 Uhr 
und 14.00 Uhr) im Abstand von zwei bis vier Tagen an den Tagen 1, 3, 8, 10, 15, 17, 21, 24 
und 29. Am Ende des Versuchs fiel das Photometer (Mehrparameter-Meßgerät Multilab P5) 
wegen eines technischen Defektes aus und mußte zu Reparaturzwecken eingeschickt wer­
den, so daß am 29. Tag des Versuchszeitraumes die Nitritbestimmungen nicht durchgeführt 
werden konnten. Eine rechtzeitige Probenkonservierung konnte nicht durchgeführt werden. 
Die Wassermengen, die täglich aus dem Vorratsbehälter (Ostseewasser, 16 psu) des Aqua­
riums in das Kreislaufsystem eingeleitet wurden, sind für den Versuchszeitraum in Abb. 29 
dargestellt. Die Wassererneuerung betrug zwischen 560 und 880 L Tag·' , was über den ge­
samten Versuchszeitraum einer mittleren täglichen Wassererneuerungsrate von 650 L Tag-' 
bzw. 6.8% des gesamten Systemwasservolumens (9.6 m3) entsprach. 
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Abb. 29: Wassermenge (in m' Ostseewasser), die dem Kreislaufsystem während des Langzeitversuchs (30 
Tage) bei mittlerem Salzgehalt ( 16 psu) täglich zugegeben wurde, um die Verluste durch abgelassene Was­
sermengen, Spritzwasser, Verdunstung und entnommene Probenvolumina auszugleichen. 
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Die in Tab. 13 gezeigten Ergebnisse dokumentieren die Sauerstoff- und Temperaturbedin­
gungen über den Versuchszeitraum, basierend auf Messungen im Abstand von jeweils zehn 
Minuten, die mit dem Meßdaten-Erfassungssystem durchgeführt wurden. 
Tab. 13: Temperatur und Sauerstoffgehalt des Wassers in der experimentellen Kreislaufanlage im Biofilterzu· 
lauf und beiden Biofilterabläufen während des Langzeitversuchs (30 Tage) bei mittlerem Salzgehalt (16 psu). 
Die Angabe der Werte erfolgt als Mittelwerte (x ± s = Mittelwert mit Standardabweichung, n = Anzahl der Mes· 
sungen) für den Versuchszeitraum. Der Abstand zwischen den Messungen betrug 1 0  Minuten. 
Meßpunkt Temperatur Sauerstoff 
("C) (m L ') 
Biofilterzulauf 24.36 ± 1 . 1 1  7.0 1  ± 0.38 
(n=4250) (n=4250) 
Ablauf Biofilter 1 24.66 ± 1.20 6.98 ± 0.4 1 
(n=4250) (n=4250) 
Ablauf Biofilter 2 24.54 ± 1 . 1  6.52 ± 0.58 
(n=4250) (n=4250) 
In beiden Biofiltern kam es zu einer geringfügigen Erwärmung des Wassers. Gleichzeitig war 
in beiden Biofiltern eine geringfügige Abnahme der mittleren Sauerstoffkonzentration zu be­
obachten, wobei die 02-Abnahme in Biofilter 2 höher war. Die Abnahme der Sauerstoffkon­
zentrationen kann auf die beobachtete Temperaturzunahme in den Biofiltern zurückgeführt 
werden. Sie gibt aber auch einen Hinweis auf die mikrobielle, sauerstoffzehrende Ak1ivität 
innerhalb der Biofilter. 
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3.3.2 Ergebnisse des Langzeitversuches mit konstant mittlerem Salzgehalt 
3.3.2.1 Wachstum der Versuchsfische bei mittlerem Salzgehalt 
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Tabelle 14 zeigt die Gewichts- und Längenzunahmen sowie die Zunahme der Gesamtbio­
masse der Versuchsfische während des Versuchszeitraumes. Die Fischbiomasse nahm 
während des Versuchs um 58.2 kg zu. Das größte Wachstum wurde bei den kleineren Ver­
suchsfischen (Becken 1 und 2) beobachtet, deren maximale Wachstumsrate bis zu 100% 
über der der größeren Versuchsfische (Becken 3 und 4) lag. Der Längenzuwachs betrug 
zwischen 14% und 15% der Ausgangslänge (bezogen auf die mittlere TL am Versuchsbe­
ginn). Die größeren Fische erreichten nur einen Längenzuwachs zwischen 4% und 5% ihrer 
Ausgangslänge. Die beiden Becken der jeweiligen Größensortierung zeigten zufriedenstel­
lende Übereinstimmungen in den Wachstumsraten und den Totallängen. 
Tab. 14: übersieht der Gewichts- und Längenänderungen von 0. niloticus während eines Langzeitversuchs 
(30 Tage) bei mittlerem Salzgehalt (16 psu). Die Werte beziehen sich auf Naf,gewichte in kg (für den Becken­
besatz) und in g (für x) bzw. Totallängen (in cm) unter Angabe der Standardabweichungen (± s). Soweit nicht 
anders angegeben, beziehen sich die Mittelwerte auf eine einheitliche Stichprobe (n=30). Die maximalen 
Wachstumsraten beziehen sich auf die Versuchsdauer von 30 Tagen und wurden nach der Gleichung für die 
max. Wachstumsrate = 100 X {( x+s ,..,, · x+s ,.,.� ) / 30) berechnet . 
Becken 1 Becken 2 Becken 3 Becken 4 Gesamt 
Besatz in kg 24.32 24.87 66.0 66.9 182. 1 
(Versuchsbeginn) (n= 1 58) (n= 147) (n= 1 75) (n=220) (n=700) 
Besatz in kg 37.5 39. 1 78.8 84.9 240.3 
(Versuchsende) (n= l 58) (n= 1 45) (n= 1 73) (n=203) (n=679) 
Gewicht X in 9 169.0 ± 43.2 166.0 ± 45.6 369.0 ± 77.0 295. 0 ±  65.6 
(Versuchsbeginn) 
Gewicht X in g 277.3 ± 88.5 270.0 ± 70. 1 465.0 ± 1 3 1 . 1  382.5 ± 89.9 
(Versuchsende) 
Max. Wachstumsrate 1.82 1 .58 0.96 0.90 
(% Zuwachs Tag·•J 
Totallänge X in cm 1 9. 8 ±  1 . 4  1 9. 9 ±  1 .5 25.9 ± 1 .9  24.6 ± 2.0 
(Versuchsbeginn) 
Totallänge X in cm 22. 7 ±  2. 1 22. 9 ±  2.7 27.4 ± 2.6 25.6 ± 1 . 8  
(Versuchsende) 
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3.3.2.2 pH-Schwankungen in den Biofiltern bei mittlerem Salzgehalt 
Die niedrigsten pH-Werte wurden im Biofilterzulauf an Tag 1 gemessen (7.28 ± 0.11) und in 
den Abläufen der Biofilter am 3. Tag üeweils 7.15 ± 0.01 ). Insgesamt konnte über die ge­
samte Versuchsdauer ein deutlicher Anstieg des pH bis zum 21. Tag beobachtet werden 
(Abb. 30). An diesem Tag wurden die höchsten Werte gemessen (8.22 ± 0.12 im Biofilterzu­
lauf, 8.15 ± 0.22 im Biofilter 1 und 8.17 ± 0.22 im Biofilter 2). Der mittlere pH lag während der 
gesamten Versuchsdauer an allen drei Probennahmepunkten im Bereich von 7.15 bis 8.22. 
Als mittlere Werte über den gesamten Versuchszeitraum wurden 7.78 ± 0.20 (Biofilterzulauf), 
7.80 ± 0.21 (Biofilter 1) und 7.76 ± 0.23 (Biofilter 2) berechnet. Diese Werte lagen stets unter 
den entsprechenden Mittelwerten des 24-h-Versuchs mit mittlerem Salzgehalt. 
Es konnte keine signifikante pH-Erniedrigung im Wasser bei Passage der Biofilter beobach­
tet werden. Zwischen den pH-Werten, die im gemeinsamen Zulauf der Biofilter und in beiden 
Biofilterabläufen gemessen wurden, bestanden keine signifikanten Unterschiede. Unter­
schiede zwischen den Meßwerten waren als zufällig zu betrachten (!-Test für verbundene 
Stichproben, p<0.05). Zwischen den Werten beider Biofilter wurden mit Ausnahme der Mes­
sung an Tag 15 keine signifikanten Unterschiede beobachtet. Das statistische Prüfverfahren 
(t-Test, p<0.05) zeigte, daß während der gesamten Versuchsdauer die Unterschiede zwi­
schen beiden Biofiltern zufällig bedingt waren. Ein Zusammenhang zwischen dem Anstieg 
des pH und der täglich verabreichten Futtermengen, die sich an den einzelnen Tagen des 
Versuches nur geringfügig unterschieden, war nicht zu erkennen. 
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Abb. 30: pH-Werte in der experimentellen Kreislaufanlage im Biofilterzulauf und in den beiden Biofi/terab· 
läufen bei mittlerem Salzgehalt ( 16  psu) während eines Langzeitversuchs (30 Tage). Dargestellt sind die 
Mittelwerte, die beide Tagesmessungen (8.00 Uhr und 14.00 Uhr) einschließen, mit Standardabweichungen 
(Fehlerbalken). 
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3.3.2.3 Nitritwerte im Zu- und Ablauf der Biofilter bei mittlerem Salzgehalt 
Bei Betrachtung des langfristigen Trends (Abb. 31) ließ sich ein Anstieg der Nitritwerte bis 
zum 8. Tag feststellen, an dem an allen drei Punkten die höchsten Konzentrationen nachge­
wiesen wurden (1.60 ± 0.209 mg L·1 im Zulauf, 1.32 ± 0.54 mg L·' im Biofilter 1 und 0.98 ± 
0.08 mg L·' N02-N im Biofilter 2). An den Folgetagen kam es zu einer auffälligen Abnahme 
der Werte, die bis zum 15. Tag andauerte. In der zweiten Versuchshälfte lagen die Nitrit­
werte auf einem relativ konstantem Niveau, wobei sich ab dem 21. Tag ein erneuter Anstieg 
andeutete. Am 8. Tag und am 10. Tag zeigten beide Probennahmen im Biofilter 1 große 
Unterschiede, wodurch sich die auffälligen Abweichungen der entsprechenden Tagesmittel­
werte erklären (Abb. 31 ). 
Zu allen Zeitpunkten wurden die höchsten Nitritwerte im Biofilterzulauf gemessen. An den 
Tagen 1, 3 , 8 und 15 waren die Werte im Biofilter 1 um 0.16 (Tag 1) bis 0.34 (Tag 15) mg L·' 
No2·-N höher als im Biofilter 2. An den Folgetagen verringerte sich der Abstand zwischen 
den Werten beider Biofilter und kehrte sich zeitweise um (Tag 17). Die niedrigsten Werte 
wurden an Tag 15 im Biofilterzulauf (0.54 ± 0.06 mg L·' N02"-N) und Ablauf des Biofilters 2 
(0.31 ± 0.02 mg L·' N02"-N) sowie an den Tagen 17 und 21 im Ablauf von Biofilter 1 (0.37 ± 
0.08 mg L·' N02"-N) bestimmt. 
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Abb. 3 1 :  Verlauf der Nitritstickstoff·Konzentrationskurven (mg L '  NO, ·N) bei mittlerem Salzgehalt ( 1 6  psu) in 
der experimentellen Kreislaufanlage im Biofilterzulauf und in den Abläufen beider Biofilter während eines 
Langzeitversuchs (30 Tage). Dargestellt sind Mittelwerte, die beide Probennahmen (8.00 Uhr und 14.00 Uhr) 
einschließen, mit Standardabweichunqen (Fehlerbalken). 
Die Proben des 29. Tages konnten wegen des defekten Spektrophotometers (vergleiche 
Kapitel 3.3.1) nicht ausgewertet werden. Tabelle 15 zeigt die Konzentrationsbereiche der 
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Nitritwerte sowie die Mittelwerte für die gesamte Versuchsdauer. Das statistische Prüfverfah­
ren (Annova, p<0.05) zeigte, daß die Unterschiede zwischen den Werten der beiden Biofil­
terabläufe zufällig bedingt waren. Zwischen den Werten im Biofilterzulauf und den beiden 
Biofilterabläufen bestanden über die gesamte Versuchsdauer signifikante Unterschiede. 
Während des Versuches wurden im Biofilter 2 immer mindestens 33% der Nitritmenge oxi­
diert, die im Zulauf nachgewiesen wurde. Von Biofilter 1 wurden zeitweise nur 8% (Tag 1 O) 
der Zulauf-Nitritmenge oxidiert. Vernachlässigt man allerdings die vergleichsweise niedrige 
Oxidationsleistung von Biofilter 2 am 10. Tag, so zeigt sich, daß immer mindestens 17% der 
Nitritmenge oxidiert wurden. 
Tab. 15: Schwankungsbreite der NO;·N· Tagesmitte/werte im Biofilterzulauf und in beiden Biofi/terab/aufen 
während eines Langzeitversuchs (30 Tage) bei mittlerem Salzgehalt (16 psu), unter Angabe der mittleren NO, 
-N-Konzentration (X± s; n) für die gesamte Versuchsdauer. 
Biofilterzulauf Ablauf Biofilter 1 Ablauf Biofilter 2 
(mg L"') (mg L"') (mg L·'J 
Schwankungsbreite 0.54 - 1 .60 0.37 - 1.32 0.3 1  - 0.98 
Mittelwert (x ± s; n) 0.86 ± 0.35 0.60 ± 0.37 0.47 ± 0.23 
(n= 16) (n=1 6) (n=l 6) 
3.3.2.4 Nitratreduktion in der Denitrifikationsstufe bei mittlerem Salzgehalt 
Während des Langzeitversuchs bei mittlerem Salzgehalt schwankten die Tagesmittelwerte 
der Nitratkonzentrationen im Zulauf der Denitrifikationseinheit zwischen 31.3 ± 8.5 mg L·' 
und 53.7 mg L'1 N03'-N (Abb. 32). Auch die Werte, die im Ablauf gemessen wurden unterla­
gen auffälligen Schwankungen (0.14 mg L·1 bis 25.2 ± 7.2 mg L·' N03'-N). Eine Zunahme de: 
Nitratkonzentration im Zulauf der Denitrifikationseinheit, die ab dem 21. Tag beobachtet we�­
den konnte, zeigte, daß während dieses Zeitraumes mehr Nitrat im System gebildet wurde. 
Diese Beobachtung konnte auf eine Zunahme der Effizienz beider Nitrifikationsschritte in der, 
aeroben Biofiltern zurückgeführt werden. 
Während des Versuchszeitraums bestand ein signifikanter Unterschied zwischen den Kon­
zentrationen im Zu- und Ablauf der Denitrifikationseinheit (p<0.05). Ein eindeutiger Zusam­
menhang zwischen der Effizienz der Nitratreduktion und der Höhe der Nitratkonzentratione� 
im Zulauf der Denitrifikationseinheit war aber nicht immer deutlich erkennbar (Tage 8, 1 O unc 
15). 
Deutlich zu beobachten war hingegen die Zunahme der Nitratreduktion ab dem 15. Tag; an 
diesem Tag wurden ungefähr 46% des Nitrats, das im Zulauf bestimmt wurde, abgebaut. Ar.i 
17. Tag waren es bereits 80% und an den Folgetagen wurden 91 % (Tag 21) bzw. 99% (Ta-
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ge 24 und 29) des Nitrats reduziert. Methanol wurde während der gesamten Versuchsdauer 
in gleicher Menge dosiert (385 ml Tag·') und auch die interne Zirkulationsrate war mit 500 L 
h·1 über die gesamte Versuchsdauer konstant. Dagegen wurde die Durchflußmenge am 15. 
Tag von 100 L h·1 auf 200 L h·1 erhöht. Der erhöhte Durchfluß könnte eine Erhöhung der be­
reitgestellten Substratmenge (N03.) für die Bakterienpopulation im Inneren der Denitrifikati­
onseinheit bedeutet haben. Die gesteigerte Nitratreduktion könnte somit auf eine Erhöhung 
des Substratangebots zurückgeführt werden. 
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Abb. 32: Verlauf der Nitratstickstoff·Konzentrationskurven (mg L '  NO;·N) im Zulauf und Ablauf der Denitri· 
fikationseinheit der experimentellen Kreislaufanlage bei mittlerem Salzgehalt ( 16  psu) während eines Lang­
zeitversuchs (30 Tage). Dargestellt sind Mittelwerte, die beide Probennahmen (8.00 Uhr und 14.00 Uhr) ein­
schließen, mit Standardabweichungen (Fehlerbalken). 
Die Nitrat-Konzentrationsbereiche der Probennahmestellen sind in Tab. 16 für die gesamte 
Versuchsdauer zusammengefaßt. 
Tab. 1 6: Konzentrationsbereiche der NO;·N-Werte für die Probennahmepunkte im Zulauf und Ablauf der 
Denitrifikationseinheit bei mittlerem Salzgehalt (16 psu) während eines Langzeitversuchs (30 Tage) unter 
Angabe der mittleren N03--N-Konzentration (X± s; n) für die Versuchsdauer. Aus den mittleren No1·-N-Werten 
des Zu· und Ablaufs wurde die Differenz !l (x± s; n) als Maß für die Effizienz der Nitratreduktion in der Deni­
trifikationseinheit berechnet. 
Schwankungsbreite 
Mittelwert (x ± s; n) 
Zulauf Denitrifikation 
(mg L ') 
3 1 .3 - 53.7 
4 1 .87 ± 6.72 
(n-8) 
Ablauf Denitrifikation 
(mg L') 
0. 14 - 25.2 
12.04 ± 1 0.34 
(n-8) 
l'1 Zulauf· Ablauf 
(mg L') 
29.83 ± 13 .84 
(n-8) 
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Abbildung 33 zeigt die Ergebnisse der Nitritbestimmungen, die im Zulauf und Ablauf der De­
nitrifikationseinheit durchgeführt wurden. Die mittlere Konzentration im Zulauf lag über die 
Versuchsdauer bei 1 .05 ± 0.3 mg L'' NOi-N. 
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Abb. 33: Verlauf der Nirritstickstoff·Konzentrationskurven (mg t·• NO;·N) im Zulauf und Ablauf der Denitri­
fikationseinheit der experimentellen Kreislaufanlage bei mittlerem Salzgehalt ( 16  psu) während eines Lang­
zeitversuchs (30 Tage). Dargestellt sind Mittelwerte, die beide Probennahmen (8.00 Uhr und 14.00 Uhr) 
einschließen, mit Standardabweichungen (Fehlerbalken). 
Im Ablauf waren die Schwankungen erheblich größer, bei einer mittleren Konzentration von 
1 .05 ± 1 .4 mg L'' N02--N. Über die gesamte Versuchsdauer bestand kein signifikanter Unter­
schied zwischen den Nitritkonzentrationen im Zulauf und Ablauf der Denitrifikationseinheit 
(p<0.05). Die Ergebnisse zeigen aber, daß es zu den Zeitpunkten der geringeren Nitratre­
duktion (Tage 8 - 1 5) zu einer Nitritakkumulation in der Denitrifikationseinheit kam, die sich 
durch einen nachweisbaren Anstieg der N02--N-Werte auf über 3 mg L·' im Ablauf bemerk­
bar machte. 
3.3.2.5 Ammonium- und Ammoniak-Werte im Zu- und Ablauf der Biofilter bei mittlerem Salz­
gehalt 
Die höchsten Ammonium- und Ammoniak-Werte wurden während des Langzeitversuchs bei 
mittlerem Salzgehalt immer im Zulauf der beiden Biofilter nachgewiesen. Die Werte beider 
Biofilterabläufe waren während der gesamten Versuchsdauer immer niedriger als im Zulauf 
(Abb. 34 und Abb. 35). Im Zulauf wurde die höchste Ammoniumkonzentration am Tag 3 be­
obachtet (0.96 ± 0.01 mg L'1 NH;-N). Sie lag damit weit über dem berechneten Mittelwert 
des Biofilterzulaufes (0.57 ± 0.1 7 mg L·' NH; -N). 
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Abb. 34: Verlauf der Ammoniumstickstoff-Konzentrationskurven (mg C' NH;-N! im Biofilterzulauf und in bei­
den Biofilterabläufen der experimentellen Kreislaufanlage bei mittlerem Salzgehalt ( 16  psu) während eines 
Langzeitversuchs (30 Tage). Dargestellt sind Mittelwerte, die beide Probennahmen (8.00 Uhr und 14.00 Uhr) 
einschließen, mit Standardabweichungen (Fehlerbalken, nur für Werte >0.01  ). 
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Abb. 35: Verlauf der Ammoniakstickstoff-Konzentrationskurven (mg C' NH,-N) im Biofilterzulauf und in beiden 
Biofilterabläufen der experimentellen Kreislaufanlage bei mittlerem Salzgehalt ( 16  psu) während eines Lang­
zeitversuchs (30 Tage). Dargestellt sind Mittelwerte, die beide Probennahmen (8.00 Uhr und 14.00 Uhr) ein­
schließen, mit Standardabweichungen (Fehlerbalken, nur für Werte >0.002). 
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An den Folgetagen nahm die Ammoniumkonzentration im Biofilterzulauf ab. Sie erreichte 
erneute Höhepunkte an den Tagen 17 und 24 (0.60 ± 0.02 bzw. 0.61 ± 0.01 mg L·' NH4-N). 
Im Biofilterzulauf war die Ammoniakkonzentration am 21. Tag am höchsten (0.06 ± 0.03 mg 
L"1 NH3-N). Auch in beiden Biofilterabläufen wurden an diesem Tag die höchsten NH3-N­
Werte des Versuchszeitraumes kalkuliert (0.017 ± 0.02 mg L·1 in Biofilter 1, 0.02 mg L"1 NHr 
N in Biofilter 2). Verantwortlich für den relativ hohen Ammoniakanteil am Gesamtammonium 
war der pH-Wert, der an diesem Tag extrem angestiegen war und an allen drei Punkten den 
höchsten Wert erreicht hatte (an jedem der Punkte über 8.1, vergleiche Abb. 30), der wäh­
rend der Versuchsdauer gemessen wurde. 
Sowohl bei den Ammonium-, als auch bei den Ammoniakwerten wurden die größten Unter­
schiede zwischen den Abläufen der beiden Biofilter am ersten Probennahmetag beobachtet. 
An den übrigen Probennahmetagen waren nur geringe, nicht signifikante Unterschiede der 
Werte beider Biofilter zu beobachten. Über die gesamte Versuchsdauer waren die Unter­
schiede zwischen den beiden Biofiltern nicht signifikant (t-Test, p<0.05). 
Die mittleren Konzentrationen über die Versuchsdauer von 30 Tagen (Tab. 17) sind für beide 
Formen des Gesamtammoniums in beiden Biofiltern ähnlich. Die höchste Differenz der Am­
moniumkonzentrationen zwischen den Biofilterabläufen und dem Biofilterzulauf wurde bei 
einer mittleren Ammoniumkonzentration von 0.96 ± 0.01 mg L·' NH/-N an Tag 3 bestimmt. 
Die Unterschiede waren dabei für beide Biofilter nur geringfügig (0.63 mg L ·1 für Biofilter 1 
und 0.67 mg L·1 NH/-N für Biofilter 2). In beiden Biofiltern wurden vergleichbare Mengen an 
Ammonium oxidiert. 
Tab. 1 7: Konzentrationsbereiche der NH;-N und NH;N·Werte im Biofilterzulauf und in beiden Biofilterabläu· 
fen bei mittlerem Salzgehalt ( 1 6  psu) während eines Langzeitversuchs (30 Tage), unter Angabe der mittleren 
Konzentrationen (x ± s; n) für die Versuchsdauer. Affe Werte wurden rechnerisch aus den Werten der Gesam­
tammonium-Bestimmungen ermittelt. 
Biofilterzulauf Ablauf Biofilter 1 Ablauf Biofilter 2 
(mg L"') (mg L"') (mg L ') 
0.37 - 0.96 0. 1 0 - 0.40 0.07 - 0.92 NH "-N 
0.57 ± 0. 1 7  0.23 ± 0.09 0.21 ± 0.07 
(n=9) (n=9) (n=9) 
NH -N ' 0.008 - 0.074 0.003 - 0.0 1 7  0.003 - 0.051 
0.025 ± 0.020 0.007 ± 0.005 0.006 ± 0.004 
(n=9) (n=9) (n=9) 
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3.3.2.6 Ammonium-Oxidationsraten rder Biofilter bei mittlerem Salzgehalt 
Unter Berücksichtigung der unterschiedlichen spezifischen Oberflächen beider Biofilter erga­
ben sich bei gleicher NH,-N-Konzentration im Zulauf an allen Probennahmetagen signifikant 
unterschiedliche Ammonium-Oxidationsraten r für die beiden Biofilter. Während der gesam­
ten Versuchsdauer lagen die Ammonium-Oxidationsraten r von Biofilter 2 stets über denen 
von Biofilter 1 (Abb. 36). Die Beziehung zwischen r und der NH,-N-Konzentration im Zulauf 
zeigte für beide Biofilter eine positive lineare Korrelation. Es konnte eine Steigerung von r bei 
einer Zunahme der Ammoniumkonzentration im Zulauf beobachtet werden (Abb. 36). 
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Abb. 36: Beziehung zwischen der Ammonium-Oxidations rate r (g m·' Tag ' NH;·N) und der mittleren Ammo­
niumkonzentration im Zulauf der Biofilter (mg C' NH;·N) bei mittlerem Salzgehalt ( 1 6  psu) während eines 
Langzeitversuchs (30 Tage). Dargestellt sind Mittelwerte, die beide Probennahmen (8.00 Uhr und 14.00 Uhr) 
einschlief.,en. An die Werte wurde eine lineare Regression angepaßt und mit dem Vertrauensbereich der 
Regression (95%) gezeigt. 
Die Steigung beider Regressionsgeraden unterschieden sich nicht signifikant. Die beiden 
Achsenschnittpunkte waren jedoch signifikant verschieden (p<0.05). Es lag keine Parallelität 
vor. Biofilter 2 zeigte wegen einer geringeren Streuung der Werte einen höheren Korrelati­
onskoeffizienten der Regression (r2 = 0.860 gegenüber r2 = 0.606). Die höchste spezifische 
Ammonium-Oxidationsrate r wurde von beiden Biofilter entsprechend der höchsten Ammoni­
umdifferenz (NH4-Nzuiaut - NH4-NAb,aut) am Tag 3, bei der mittleren Ammoniumkonzentration 
von 0.96 ± 0.01 mg L-1 NH4-N erreicht. Sie lag bei 0.160 g m·2 Tag·1 (Biofilter 1) und 0.290 g 
m·2 Tag·' NH4-N (Biofilter 2). Als mittlere Ammonium-Oxidationsraten r über die gesamte 
Versuchsdauer wurden 0.10 ± 0.03 g m·2 Tag·' (Biofilter 1 )  und 0.1 6 ± 0.05 g m·2 Tag·' NH,­
N (Biofilter 2) erreicht. 
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Die Höhe der spezifischen Ammonium-Oxidationsrate r war in beiden Biofiltern linear mit der 
Ammonium-Belastungsrate L der Biofilteroberfläche verbunden (Abb. 37). Die beiden Re­
gressionsgeraden zeigten keinen signifikanten Unterschied in Steigung und Achsenabschnitt 
(p<0.05). 
Eine Zunahme von L führte in beiden Biofiltern zur einer Erhöhung von r. Aufgrund der un­
terschiedlichen spezifischen Oberflächen beider Biofilter waren die Ammonium­
Belastungsraten L von Biofilter 2 im Durchschnitt höher. Der statistische Vergleich (Ancova, 
p<0.05) zeigte aber, daß sich beide Biofilter in den Werten für r nicht signifikant voneinander 
unterschieden, wenn man die unterschiedlichen Ammonium-Belastungsraten L der Biofilter­
oberflächen berücksichtigte. Beide Biofilterleistungen könnten durch eine gemeinsame Re­
gression dargestellt werden. Vernachlässigt man die unterschiedlichen spezifischen Oberflä­
chen beider Biofilter könnte Abb. 37 somit auch als Darstellung eines einzelnen Biofilters 
interpretiert werden. 
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Abb. 37: Beziehung zwischen der Ammonium-Oxidarionsrate r (g m·2 Tag·' NH/-N) und der Ammonium­
Belastungsrate L (g m' Tag·• NH;·N) beider Biofilter bei mittlerem Salzgehalt ( 16 psu) während eines Lang· 
zeitversuchs (30 Tage). Die Berechnung der Werte erfolgte aus den Mittelwerten der Gesamtammonium· 
Bestimmungen, die beide Probennahmen (8.00 Uhr und 14.00 Uhr) einsch/ie/1,en. An die Werte (n-9 je Bioß,'· 
ter) wurde eine lineare Regression angepa/1,t und mit dem Vertrauensbereich der Regression (9516) gezeigt. 
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3.3.2.7 Das Nitrit-Ammonium-Verhältnis und seine Bedeutung für die Nitrifikationsleistung 
bei mittlerem Salzgehalt 
Das Verhältnis von NOi-N zu NH,-N im Ablauf der Biofilter variierte sehr in Abhängigkeit 
von der Nitrifikationsleistung der Filter. Es lag im Durchschnitt bei 3.1 ± 2.5 (Biofilter 1 )  und 
2.7 ± 2.5 (Biofilter 2). Ein signifikanter Zusammenhang zwischen den Konzentrationen der 
beiden Stickstoffkomponenten im Ablauf beider Biofilter konnte anhand der durchgeführten 
linearen Regressionsanalyse nicht nachgewiesen werden (Abb. 38). Ein bestimmtes Ver­
hältnis stellte sich durch die Nitrifikationsschritte innerhalb der Biofilter nicht ein. 
e Biofilter I y=0.83·0.96x, r1=0.08 
O Biofilter 2 y•0.69-1.06x, r1•0. 1 1  
- Regrt.ssionsgeraden 
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Abb. 38: Beziehung zwischen der Ammoniumkonzentration (mg L '  NH;·N) und Nitritkonzentration (mg L'' 
NO, -N) im Ablauf beider Biofilter bei mittlerem Salzgehalt (16 psu) während eines Langzeitversuchs (30 
Tage). Dargestellt sind Mittelwerte, die beide Probennahmen (8.00 Uhr und 14.00 Uhr) einsch/ief,en. An die 
Werte wurde eine lineare Regression angepaf,t und mit dem Vertrauensbereich (95%) der Regression ge· 
zeigt. 
Wie bereits für den 24-h-Versuch bei mittlerem Salzgehalt beschrieben, bestand auch wäh­
rend des Langzeitversuches bei mittlerem Salzgehalt für beide Biofilter ein positiver linearer 
Zusammenhang zwischen der Ammonium-Oxidationsrate r und der Nitrit-Oxidationsrate 
.1 (Abb. 39). Die parallelen Regressionsgeraden zeigten signifikante Unterschiede in ihren 
Achsenabschnitten (p<0.05). Die Werte konzentrierten sich auf einen eng begrenzten Be­
reich mit unterschiedlichem Niveau für beide Biofilter. In Biofilter 2 wurden bei gleicher Nitrit­
Oxidationsrate teilweise höhere Ammonium-Oxidationsraten erreicht als in Biofilter 1 .  Die 
beiden hohen Werte am oberen Ende der Regressionsgeraden erklären sich durch außer­
gewöhnlich hohe Nitrit-Oxidationsraten beider Biofilter, die ihre Ursache in den hohen Nitrit­
konzentrationen des 8. Tages im Zulauf der Biofilter hatten (vergleiche Abb. 31 ). 
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Abb. 39: Beziehung zwischen der spezifischen Ammonium·Oxidationsrate r (g m' Tag·• NH;·N) und der Nitrit· 
Oxidationsrate L1 N02"-N (in mg L"' NO;-N = [NH/-NZwl<1uf-AIHi,uf + N02"·NZuloj - No2·-NAbl,iuf) beider Biofilter bei mitt· 
lerem Salzgehalt (16 psu) während eines Langzeitversuchs (30 Tage). Die Berechnung der Werte erfolgte aus 
den Mittelwerten der Gesamtammonium· und Nitrit-Bestimmungen, die beide Probennahmen (8.00 Uhr und 
14.00 Uhr) einschließen. An die Werte (n=B je Biofilter) wurde eine lineare Regression angepaßt und mit dem 
Vertrauensbereich der Regression (9596) gezeigt. 
Die Nullhypothese, daß in beiden Biofiltern ein gleicher Zusammenhang zwischen L1 und r 
bestand, konnte auf dem 95%-Signifikanzniveau beibehalten werden (Ergebnis der Ancova, 
p<0.05). In beiden Biofiltern war eine höhere Ammonium-Oxidationsrate r zeitgleich mit einer 
Zunahme der Nitrit-Oxidationsrate L1 verbunden. Der kontinuierliche Anstieg von Ammonium 
im Zulauf bewirkte einen kontinuierlichen Anstieg der Leistungseffizienz beider Biofilter. Die 
Effizienz beider Reaktionsschritte der Nitrifikation wurde durch einen Anstieg der Ammoni· 
umkonzentration im Zulauf der Biofilter erhöht. 
Die negative Korrelation, die bei mittlerem Salzgehalt im Tagesgang zwischen der Nitritkon· 
zentration im Biofilterzulauf und r festzustellen war, konnte im Langzeitversuch nicht mit der 
gleichen Signifikanz festgestellt werden (Abb. 40). Der Regressionsgeradenvergleich zeigte 
zwar einen signifikanten Unterschied im Niveau der Achsenabschnitte beider Geraden je­
doch nicht in der Steigung. Die Werte konzentrierten sich auf einen sehr begrenzten Kor,· 
zentrationsbereich (etwa 0.45 - 0.85 mg L· ' NOi-N). Der Zusammenhang zwischen der Am· 
monium-Oxidationsrate r und der Nitritkonzentration ließ sich für den Langzeitversuch bei 
mittlerem Salzgehalt nicht mit Hilfe der linearen Regressionsanalyse interpretieren. In beide� 
Biofiltern folgte auf eine Änderung der Nitritkonzentration im Biofilterzulauf keine signifikar.te 
Änderung der Ammoniumoxidation. 
ERGEBNISSE 
' 
� � 
� �· • z 
� ":"o:n 
9 �  
E '  
.:! E 
< "' � -
E � 
0.35 
0.30 
0.25 
0.20 
0.15 " 
0.10 
0.05 
" " 
" •--• 
•. .. • 
• Biofilter I Y"' 0.09+0.006x, r2„0.004 
V Biofi/ter2 y•0.15+0.009x, r
2
-D.005 
- Regressionsgeraden 
Vertrauensbereiche 95% 
• 
o.oo -1---- - ----�- -�--- ---- ---+ 
O.l 0.4 0.6 0.8 1.0 l.l 1.4 1.6 1.8 l.0 
Nitritkonzentration im Biofilterzulauf (mg L"1N0i·N) 
89 
Abb. 40: Beziehung zwischen der spezifischen Ammonium-Oxidationsrate r (g m '  Tag·• NH;·N) beider Biofil· 
ter und der Nitritkonzentration (mg C' NO;·N) im Biofilterzulauf bei mittlerem Salzgehalt ( 1 6  psu) während 
eines Langzeitversuchs (30 Tage). Die Berechnung der Werte erfolgte aus den Mittelwerten der Gesamtam­
monium- und Nitrit-Bestimmungen, die beide Probennahmen (8.00 Uhr und 14.00 Uhr) einschlief',en. An die 
Werte (n=9 je Biofilter) wurde eine lineare Regression angepaf',t und mit dem Vertrauensbereich der Regres­
sion (95%) gezeigt. 
Die höheren Nitritkonzentrationen im Biofilterzulauf erklären sich durch die Werte, die an den 
Tagen 3 und 8 nachgewiesen wurden (vergleiche Abb. 31 ). Die Ergebnisse deuten darauf 
hin, daß ein Zusammenhang zwischen oberflächenabhängiger Ammonium-Oxidationsrate r 
und der Nitritkonzentration nur im Tagesgang bei geringeren Zeitabständen zwischen den 
Probennahmen aufzeigen läßt. 
Weiterhin ist aus Abb. 40 ersichtlich, daß in beiden Biofiltern keine Steigerung der Ammoni­
umoxidation mit Zunahme der Nitritkonzentration im Zulauf erfolgte, und daß höhere Nitrit­
konzentrationen im Zulauf der Biofilter eher zu einer Abnahme der Effizienz des ersten Nitri­
f ikationsschrittes führten, unabhängig von der spezifischen Oberfläche der beiden Biofilter. 
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3.4 Biologische Wasseraufbereitung unmittelbar nach Erhöhung des Salzge­
haltes (auf 30 psu) über längere Zeiträume (Versuch 3) 
3.4.1 Versuchsablauf sowie Temperatur- und Sauerstoffbedingungen in den Biofiltern 
Der Versuch wurde über eine Dauer von 30 Tagen durchgeführt, nachdem der Salzgehatt 
innerhalb von 29 Tagen durch Zuleitung von Nordseewasser von 16 psu auf 30 psu erhöht 
worden war. Die Versuchsfische wurden vor Versuchsbeginn gleichmäßig auf die vier Hai· 
tungsbecken verteilt und zu Beginn und am Ende des Versuchszeitraumes gewogen. 
Die Bestimmung der wasserchemischen Qualitätskriterien erfolgte wie im Langzeitversuch 
bei mittlerem Salzgehalt zweimal täglich (8.00 Uhr und 14.00 Uhr) im Abstand von zwei bis 
vier Tagen an insgesamt 10 Tagen während des Versuchszeitraums. Abbildung 41 zeigt die 
Wassermengen, die täglich aus dem Vorratsbehälter (Nordseewasser, 30 psu) zur Wasse­
rerneuerung in das Kreislaufsystem eingeleitet wurde. Die Wassererneuerung betrug zwi. 
sehen 560 und 1380 L Tag·1 • Sie entsprach über den Versuchszeitraum einer mittleren täg!i· 
chen Wassererneuerungsrate von 700 L Tag·1 bzw. 7.3% des gesamten Systemwasservo­
lumens (9.6 m3). Am zweiten Versuchstag war die Wassererneuerung überdurchschnittlich 
hoch (1.38 m3). verursacht durch den nächtlichen Wasserverlust über ein defektes Standrohr 
von einem der Haltungsbecken (Becken 3). Der Wasserverlust wurde erst am Morgen des 
zweiten Versuchstages bemerkt. 
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Abb. 4 1 :  Wassermenge (in m' Nordseewasser), die dem Kreislaufsystem während des Langzeitversuchs (Je 
Tage) unmittelbar nach Erhöhung des Salzgehaltes täglich zugegeben wurde, um die Verluste durch abgefas· 
sene Wassermengen, Spritzwasser, Verdunstung und entnommene Probenvolumina auszugleichen. 
Die in Tab. 18  vorgestellten Ergebnisse der Sauerstoff- und Temperaturmessungen zeigen 
die Bedingungen über den Versuchszeitraum von 30 Tagen, basierend auf Messungen ir 
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Abstand von jeweils zehn Minuten. In Biofilter 1 kam es zu einer geringfügigen Erwärmung 
des Wassers, während in Biofilter 2 die Wassertemperatur geringfügig abnahm. Die mittlere 
Sauerstoffkonzentration für den Versuchszeitraum war im Biofilterzulau1 höher als in den 
Abläufen beider Biofilter. Biofilter 2 zeigte gegenüber Biofilter 1 eine geringfügig höhere 
mittlere Sauerstoffkonzentration. 
Tab. 18: Temperatur und Sauerstoffgehalt des Wassers in der experimentellen Kreislaufanlage im gemein· 
samen Zulauf und in den Abläufen beider Biofilter unmittelbar nach Erhöhung des Salzgehaltes während 
eines Langzeitversuchs (30 Tage). Die Angabe der Werte erfolgt als Mittelwerte (X± s = Mittelwert mit Stan­
dardabweichung, n = Anzahl der Messungen) für den Versuchszeitraum. Der Abstand zwischen den Messun­
gen betrug 10 Minuten. 
Mef,punkt Temperatur Sauerstoff 
("C) (mg L·'J 
Biofilterzulauf 24.SO ± 0.64 7. 1 4  ± 0.54 
(n=4235) (n=4238) 
Ablauf Biofilter 1 24.62± 0.64 6.59 ± 0.47 
(n=4235) (n=4238) 
Ablauf Biofilter 2 24.37± 0.63 6.83 ± 0.37 
(n=4235) (n=4238) 
3.4.2 Ergebnisse des Langzeitversuches nach Erhöhung des Salzgehaltes 
3.4.2.1 Wachstum der Versuchsfische nach Erhöhung des Salzgehaltes 
In Tab. 19 sind die Gewichts- und Längenzunahmen sowie die Zunahme der Gesamtbio­
masse der Fische während des Versuchszeitraums zusammengefaßt. Aufgrund der hohen 
Sterblichkeit der Versuchsfische (n = 62) während des 30tägigen Versuchszeitraums, hatte 
sich die Fischbiomasse in der Kreislaufanlage am Versuchsende um 1 2.04 kg verringert. 
Im Gegensatz zum Langzeitversuch bei mittlerem Salzgehalt wurde das beste Wachstum bei 
den größeren Versuchsfischen (Becken 3 und 4) festgestellt. Die bessere Wachstumsrate 
lag um mehr als 100% höher als bei den kleineren Fischen. Der Längenzuwachs lag bei den 
größeren Fischen zwischen 12.6% und 14% ihrer Ausgangslänge (bezogen auf den Mittel­
wert der TL zum Versuchsbeginn). Die kleineren Versuchsfische zeigten einen fast identi­
schen Längenzuwachs (zwischen 12.5% und 16% ihrer Ausgangslänge am Versuchsbe­
ginn). Insgesamt waren die Wachstumsraten gegenüber dem Langzeitversuch bei mittlerem 
Salzgehalt niedriger. Trotzdem zeigten beide Becken der jeweiligen Größensortierung aber 
zufriedenstellende Übereinstimmungen in den Wachstumsraten und den Totallängen. 
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Tab. 19: Obersicht der Gewichts· und Längenänderungen von O.niloticus während eines Langzeitversuchs (30 
Tage), der unmittelbar nach Erhöhung des Salzgehaltes auf 30 psu durchgeführt wurde. Die Werte beziehen 
sich auf Naf,gewichte in kg (für den Beckenbesatz) und in g (für x) bzw. Totallängen (in cm) unter Angabe 
der Standardabweichungen (± s). Soweit nicht anders angegeben, beziehen sich die Mittelwerte auf eine ein· 
heitliche Stichprobe (n=30). Die maximalen Wachstumsraten beziehen sich auf die Versuchsdauer von 30 
Tagen und wurden nach der Gleichung für die max. Wachstumsrate = 100 x [( x+s · x+s ) / 30] berech· EnH """'• 
net. 
Becken 1 Becken 2 Becken 3 Becken 4 
Besatz in kg 37.50 39. 1 73. 1 5  72.4 
(Versuchsbeginn) (n= 1 56) (n= l 43) (n= l61)  (n= l 68) 
Besatz in kg 36.20 35.01  69. 1 69.8 
(Versuchsende) (n= 143) (n= 1 38) (n= 1 33) (n= l 52) 
Gewicht x in g 240.0 ± 55.0 245.0 ± 40.6 454.0 ± 69. 1 4 3 1 .0 ± 85.6 
(Versuchsbeginn) 
Gewicht x in g 253.0 ± 70.5 254.0 ± 68. 1 520.0 ± 140.0 536.5 ± 184.9 
(Versuchsende) 
Max. Wachstumsrate 0.3 1  0.40 0.77 1 . 1 1  
(% Zuwachs Tag·') 
Totallänge x in cm 1 9. 2 ±  1 . 3  20.0 ± 1 . 5  26.0 ± 3.4 23.9 ± 2.6 
(Versuchsbeginn) 
Totalfänge X in cm 22.4 ± 3.0 22.5 ± 2.8 29. 3 ±  2.7 27.3 ± 2. 1 
(Versuchsende) 
3.4.2.2 pH-Schwankungen in den Biofiltern nach der Erhöhung des Salzgehaltes 
Gesamt 
222. 1 5  
(n=628) 
2 1 0. 1 1  
(n=566) 
Die pH-Werte im Bereich von 7.58 bis 7.79 zeigten über den Versuchszeitraum an den drei 
Probennahmepunkten keine auffälligen Schwankungen (Abb. 42). Als mittlere pH-Werte über 
den Versuchszeitraum wurden 7.72 ± 0.08 im Biofilterzulauf, 7.70 ± 0.07 im Ablauf von Bio­
filter 1 und 7.06 ± 0.23 im Ablauf von Biofilter 2 berechnet. Der mittlere pH war an allen drei 
Punk1en niedriger als die entsprechenden Mittelwerte während der beiden Versuche mit 
mittlerem Salzgehalt. Die höchsten Werte des Versuchszeitraums wurden am 15. Tag im 
Biofilterzulauf (pH 7.75 ± 0.08) und im Ablauf von Biofilter 1 (pH 7.75) sowie am 20. Tag im 
Ablauf von Biofilter 2 (pH 7.75 ± 0.02) gemessen. Wie in den Versuchen mit mittlerem Salz­
gehalt, wurden auch in diesem Versuch zwischen dem Zulauf und den Abläufen beider Bio­
filter keine signifikanten Unterschiede festgestellt (Annova, p<0.05). 
Bei Betrachtung des gesamten Versuchszeitraumes lag der mittlere pH im Ablauf von Biofil­
ter 2 zwar unter dem entsprechenden Mittelwert von Biofilter 1, an zwei Tagen (Tag 8 und 
Tag 20) wurden im Ablauf von Biofilter 2 jedoch höhere Werte gemessen. Die Prüfung der 
Werte mit dem statistischen Prüfverfahren (t-Test, p<0.05) ergab, daß die Unterschiede zwi­
schen den pH-Werten der beiden Biofilterabläufe zufällig bedingt und nicht signifikant waren. 
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Durch die biologische Wasseraufbereitung innerhalb der Biofilter fand keine signifikante, 
nachweisbare Änderung des pH-Wertes statt. 
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Abb. 42: pH·Werte in der experimentellen Kreislaufanlage im Zulauf und in den Abläufen beider Biofilter 
während eines Langzeitversuchs (30 Tage), der unmittelbar nach der Erhöhung des Salzgehaltes auf 30 psu 
durchgeführt wurde. Dargestellt sind die Mittelwerte, die beide Tagesmessungen (8.00 Uhr und 14.00 Uhr) 
einschließen, mit Standardabweichungen (Fehlerbalken). 
3.4.2.3 Nitritwerte im Zu- und Ablauf der Biofilter nach Erhöhung des Salzgehaltes 
Bei Betrachtung des gesamten Zeitraumes ließ sich unmittelbar nach der Erhöhung des 
Salzgehaltes auf 30 psu zunächst ein Anstieg der Werte (bis zum 13. Tag) beobachten, dem 
eine kontinuierliche Abnahme der Werte folgte (Abb. 43) . Die niedrigsten Werte lagen bei 
1.36 ± 0.03 mg L·1 (Biofilterzulauf), 1.44 mg L"1 ( Biofilter 1) und 1.51 ± 0.04 mg L·' N02--N 
(Biofilter 2). Sie wurden jeweils gegen Ende des Versuchszeitraumes (Tag 27) bestimmt. Die 
höchsten Nitritkonzentrationen wurden zu Beginn der zweiten Versuchshälfte (Tag 13) be­
stimmt (2.87 ± 0.05 mg L·' im Biofilterzulauf, 2.82 ± 0.25 mg L·1 No2·-N im Ablauf der beiden 
Biofilter). Insgesamt übertrafen an allen Punkten die mittleren Nitritwerte des Versuchszeit­
raumes (Tab. 20) die Mittelwerte des Langzeitversuches mit mittlerem Salzgehalt minde­
stens um den Faktor 2 (Biofilterzulauf), 3 (Biofilter 1) und 4 (Biofilter 2) . Die Werte im Ablauf 
von Biofilter 1 waren an allen Tagen gegenüber Biofilter 2 niedriger. Nur am 13. Tag war die 
N itritkonzentration im Ablauf von Biofilter 1 geringfügig höher. An diesem Tag lag auch der 
Wert im Zulauf der Biofilter über den Werten der Abläufe. Im Vergleich zu den übrigen Pro­
bennahmetagen war dies jedoch ein Ausnahmewert, da die mittleren Werte in den Biofilter­
abläufen sonst immer über denen des Zulaufes lagen. 
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Abb. 43: Verlauf der Nitrit5tickstoff-Konzentrationskurven (mg L·' NO;-N) in der experimentellen Kreislaufanla­
ge im Biofilterzulauf und in den Abläufen beider Biofilter während eines Langzeitversuchs (30 Tage), der un­
mittelbar nach Erhöhung des Salzgehaltes auf 30 psu durchgeführt wurde. Dargestellt sind Mittelwerte, die 
beide Probennahmen (8.00 Uhr und 14.00 Uhr) einschließen, mit Standardabweichungen (Fehlerbalken, nur 
für Standardabweichungen >0.05). 
Es wurde in beiden Biofiltern zwar Nitrit oxidiert, die nachgewiesenen Konzentrationsunter­
schiede zwischen dem Zulauf und den beiden Biofilterabläufen waren dabei aber nicht signi­
fikant (Annova, p<0.05). Auch die Unterschiede zwischen den beiden Biofilterabläufen waren 
zufällig bedingt. Im Vergleich zum Versuch mit mittlerem Salzgehalt konnte nach Erhöhung 
des Salzgehaltes insgesamt eine Erhöhung der mittleren Nitritkonzentrationen festgestellt 
werden (Tab. 20). Die Mittelwerte beider Biofilterabläufe lagen über den Werten des Zulaufs. 
Tab. 20: Schwankungsbreite der NO;-N-Tagesmirrelwerte im Biofilterzulauf und in beiden Biofilterabläufen 
während eines Langzeitversuchs (30 Tage), der unmittelbar nach Erhöhung des Salzgehaltes auf 30 psu 
durchgeführt wurde. Angabe der mittleren NO;-N-Konzentration (x ± s; n) für die gesamte Versuchsdauer. 
Biofilterzulauf Ablauf Biofilter 1 Ablauf Biofilter 2 
(mg L') (mg L ') (mg L') 
Schwankungsbreite 1 .36 - 2.87 1.45 • 2.82 1 . 5 1  - 2.82 
Mittelwert (x ± s; n) 1 .85 ± 0.44 1.89 ± 0.4 1 1 .95 ± 0.39 
(n=1 8) (n= 1 8) In= 1 81 
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Die Werte im Ablauf von Biofilter 2 waren höher als im Ablauf von Biofilter 1 .  Die Ergebnisse 
zeigen, daß es unmittelbar nach der Erhöhung des Salzgehaltes innerhalb beider Biofilter zu 
einer geringfügigen Akkumulation von Nitrit kam. 
3.4.2.4 Nitratreduktion in der Denitrifikationsstufe nach Erhöhung des Salzgehaltes 
Unmittelbar nach Erhöhung des Salzgehaltes auf 30 psu lag die Nitratkonzentrationen im 
Zulauf der Denitrifikation nur an einem Tag über dem Wert von 40 mg L-1 N03--N (Tag 22). 
Über die Versuchsdauer ließ sich im Zulauf eine im Durchschnitt um etwa 10 mg L-1 N03--N 
niedrigere Konzentration beobachten als während des Langzeitversuches mit mittlerem 
Salzgehalt. In Tab. 21 sind die Konzentrationsbereiche der Nitratwerte für die Probennahme­
stellen unter Angabe der Mittelwerte für die Versuchsdauer zusammengefaßt. 
Tab. 2 1 :  Konzentrationsbereiche der NO;-N-Werte im Zulauf und Ablauf der Denitrifikationseinheit während 
eines Langzeitversuchs (30 Tage), der unmittelbar nach Erhöhung des Salzgehaltes auf 30 psu durchgeführt 
wurde, unter Angabe der mittleren NO;·N-Konzentration (x ± s; n) für die Versuchsdauer. Aus den mittleren 
NO, -N-Werten des Zu- und Ablaufs wurde die Differenz I!,. (x ± s; n) als Mal', für die Effizienz der Nitratredukti­
on durch die Denitrifikationseinheit berechnet. 
Schwankungsbreite 
Mittelwert (x ± s; n) 
Zulauf Denitrifikation Ablauf Denitrifikation 
(mg L"') (mg L"') 
20.0 - 4 1 .7  
3 1 . 85 ± 7. 1 0  
(n-6) 
5.7 - 25.0 
1 7.49 ± 7.47 
(n-6) 
/!,. Zulauf - Ablauf 
(mg L"') 
14.36 ± 4 .58 
(n-6) 
Wie bereits im Langzeitversuch mit mittlerem Salzgehalt ließ sich eine signifikante Nitratre­
duktion zwischen Zulauf und Ablauf der Denitrifikationseinheit nachweisen (t-Test, p<0.05). 
Die beiden Kurven für den Zulauf und Ablauf (Abb. 44) zeigten einen ähnlichen Verlauf, das 
heißt bei einer Erhöhung der Nitratkonzentration im Zulauf konnte gleichzeitig eine erhöhte 
Nitratkonzentration im Ablauf der Denitrifikationseinheit beobachtet werden. 
Der ähnliche Verlauf beider Kurven deutet auf eine Substratsättigung des Reaktionsverlaufes 
oder aber auf die unzureichende Verfügbarkeit der Kohlenstoffquelle (Methanol) hin. Ab dem 
1 5. Tag wurde die Methanolmenge von 385 ml auf 420 ml Tag·1 erhöht, worauf die Nitratre­
duktion an den folgenden Tagen zunahm. Am letzten Probennahmetag wurden ungefähr 
81  % des Nitrats in der Denitrifikation reduziert, an den übrigen Tagen konnten dagegen nur 
Nitratreduktionen gemessen werden, die im Bereich von 22% (Tag 1 5) bis 46% (Tag 13) 
lagen. Unter Vernachlässigung des geringeren Stichprobenumfangs in diesem Versuchszeit­
raum wurden insgesamt Nitratreduktionen beobachtet, die im Durchschnitt um etwa 50% 
niedriger waren als im Langzeitversuch mit mittlerem Salzgehalt. 
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Abbildung 45 zeigt die Ergebnisse der Nitritbestimmungen, die parallel zu den Nitratbestim­
mungen im Zulauf und Ablauf der Denitrifikationseinheit durchgeführt wurden. 
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Abb. 44: Verlauf der Nitratstickstoff-Konzentrationskurven (mg L '  NO;·N) im Zulauf und Ablauf der Deni· 
trifikationseinheit der experimentellen Kreislaufanlage während eines Langzeitversuchs (30 Tage), der 
unmittelbar nach Erhöhung des Salzgehaltes auf 30 psu durchgeführt wurde. Dargestellt sind Mittelwene, 
die beide Probennahmen (8.00 Uhr und 14.00 Uhr) einschlie�en, mit Standardabweichungen (Fehlerbal­
ken). 
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Abb. 45: Verlauf der Nitritstickstoff-Konzentrationskurven (mg L'' NO;·N) im Zulauf und Ablauf der Deni· 
trifikationseinheit der experimentellen Kreislaufanlage während eines Langzeitversuchs (30 Tage), der 
unmittelbar nach Erhöhung des Salzgehaltes auf 30 psu durchgeführt wurde. Dargestellt sind Mittelwene, 
die beide Probennahmen (8.00 Uhr und 14.00 Uhr) einschlie�en, mit Standardabweichungen (Fehlerbal­
ken). 
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Im Zulauf war die mittlere NOi-N-Konzentration über die gesamte Versuchsdauer signifikant 
höher (2.2 ± 0.6 mg L"') als im Ablauf (1.4 ± 0.8 mg L"1) der Denitrifikationsstufe (!-Test, 
p<0.05). Bei hohen Nitratkonzentrationen im Ablauf wurden gleichzeitig auch immer hohe 
Nitritkonzentrationen beobachtet. Bei hoher Effizienz der Nitratreduktion war eine gleichzeiti­
ge Abnahme der Nitritwerte im Ablauf der Denitrifikationsstufe nachweisbar. Die Ergebnisse 
deuten auf eine Akkumulation von Nitrit bei geringerer Nitratreduktion bzw. hohen Nitratkon­
zentrationen hin. 
3.4.2.5 Ammonium- und Ammoniak-Werte im Zu- und Ablauf der Biofilter nach Erhöhung 
des Salzgehaltes 
Nach Erhöhung des Salzgehaltes auf 30 psu wurden die höchsten Ammoniumkonzentratio­
nen im Zulauf der beiden Biofilter bestimmt. Es konnte ein Anstieg des mittleren Wertes von 
1.99 ± 0.08 mg L·' (Tag 1) um ca. 150% auf 5.06 ± 0.08 mg L·' NH;-N am Tag 29 beobach­
tet werden (Abb. 46). In den Abläufen beider Biofilter zeigten die Werte tendenziell den glei­
chen Kurvenverlauf wie im Biofilterzulauf, jedoch waren die Ammoniumwerte im Vergleich 
über den gesamten Versuchszeitraum niedriger. Es bestand kein signifikanter Unterschied 
zwischen den beiden Biofiltern (Annova, p<0.05). Am ersten Tag wurden in den Biofilterab­
läufen noch 1.53 ± 0.07 (Biofilter 1) und 1.40 ± 0.06 (Biofilter 2) mg L·1 NH;-N bestimmt, am 
letzten Tag waren die Werte erheblich angestiegen (auf 3.91 mg L·' NH;-N, Biofilter 1 und 
3.82 mg L·' NH;-N, Biofilter 2) . 
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Abb. 46: Verlauf der Ammoniumstickstoff-Konzentrationskurven (mg L '  NH;·N) im Biofilterzulauf und in 
den Ablaufen beider Biofilter der experimentellen Kreislaufanlage wahrend eines Langzeitversuchs (30 Ta· 
ge), der unmittelbar nach Erhöhung des Salzgehaltes auf 30 psu durchgeführt wurde. Dargestellt sind Mit· 
telwerte, die beide Probennahmen (8.00 Uhr und 14.00 Uhr) einschließen, mit Standardabweichungen 
(Fehlerbalken, nur für Werte >0. 1 ). 
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Die Ammoniakwerte (Abb. 47) zeigten unmittelbar nach der Erhöhung des Salzgehaltes ten­
denziell den gleichen Trend wie die Ammoniumwerte. Der Anstieg der Ammoniakwerte wäh­
rend des Versuchszeitraumes konnte größtenteils mit der pH-Erhöhung in Zusammenhang 
gebracht werden kann, die eine Zunahme des freien Ammoniakanteils bewirkte. Der Anstieg 
der Werte verlief dabei gleichmäßiger als die pH-Kurve. 
Im Biofilterzulauf wurden die höchsten Ammoniakwerte an Tag 15 und Tag 29 (0.13 mg L·' 
und 0.12 mg L·' NHa-N) beobachtet. Am achten Tag wurden die höchsten Ammoniakwerte 
im Ablauf von Biofilter 1 bestimmt. An den übrigen Probennahmetagen waren die Werte im­
mer im Zulauf der Biofilter am höchsten. Die Werte in den Biofilterabläufen zeigten einen 
ähnlichen Kurvenverlauf wie im Biofilterzulauf. Zwischen beiden Biofiltern wurden über den 
gesamten Versuchszeitraum erwartungsgemäß keine signifikanten Unterschiede nachge­
wiesen (Annova, p<0.05), da beide Biofilter weder in den Ammoniumwerten noch in den pH­
Werten signifikante Unterschiede zeigten. 
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Abb. 47: Verlauf der Ammoniakstickstoff-Konzentrationskurven (mg L '  NH;N) im Biofilterzulauf und in den 
Abläufen der beiden Biofilter der experimentellen Kreislaufanlage während eines Langzeitversuchs (30 Tage). 
der unmittelbar nach Erhöhung des Salzgehaltes auf 30 psu durchgeführt wurde. Dargestellt sind Mittelwer­
te, die beide Probennahmen (8.00 Uhr und 14.00 Uhr) einsch/ie�en, mit Standardabweichungen (Fehlerbal­
ken, nur für Werte >0.0 1 ). 
In Tab. 22 sind die Konzentrationsbereiche der Ammonium- und Ammoniak-Werte unter An­
gabe der mittleren Konzentrationen für die Versuchsdauer zusammengefaßt. Die höchsten 
Ammoniumdifferenzen zwischen Biofilterzulauf und den Biofilterabläufen wurden bei einer 
mittleren Ammoniumkonzentration von 5.06 ± 0.08 mg L"1 NH4-N (Tag 29) beobachtet und 
lagen bei 1. 15  mg L-1 für Biofilter 1 und 1.24 mg L-1 NH4-N für Biofilter 2. 
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Tab. 22: Konzentrationsbereiche der NH;-N und NH,-N-Werte im Biofilterzulauf und in beiden Biofilterabläu­
fen während eines Langzeitversuchs (30 Tage), der unmittelbar nach Erhöhung des Salzgehaltes auf 30 psu 
durchgeführt wurde. Angabe der mittleren Konzentrationen (x ± s; n) für die Versuchsdauer. Alle Wene wur­
den rechnerisch aus den Werten der Gesamtammonium-Bestimmungen ermittelt. 
Biofilterzulauf Ablauf Biofilter I Ablauf Biofilter 2 
(mg L'') (mg L'') (mg L'') 
NH ' ·N • 1.99 - 5.06 1.53 - 3.91 1.40 - 3.82 
3.62 ± 0.93 2.79 ± 0.73 2.65 ± 0.79 
(n-8) (n-8) (n-8) 
NH -N ' 0.05 - 0. 1 3  0.04 - 0. 10 0.03 - 0.09 
0.09 ± 0.03 0.07 ± 0.02 0.06 ± 0.02 
(n-8) (n-8) (n-8) 
3.4.2.6 Ammonium-Oxidationsraten r der Biofilter nach Erhöhung des Salzgehaltes 
Wie in den Versuchen mit mittlerem Salzgehalt ergaben sich unter Berücksichtigung der un­
terschiedlichen spezifischen Oberflächen beider Biofilter bei gleicher Ammoniumkonzentrati­
on unterschiedliche Ammonium-Oxidationsraten r für beide Biofilter (Abb. 48). Auch in die­
sem Versuch war der Niveauunterschied zwischen beiden Biofiltern auf dem 95%-Niveau 
signifikant (Ergebnis der Ancova). Die höchsten Ammonium-Oxidationsraten r wurden von 
Biofilter 2 erreicht. 
Die Beziehung zwischen r und der Ammoniumkonzentration im Zulauf zeigte für beide Bio­
filter eine positive lineare Korrelation (Abb. 48). Eine Steigerung von r erfolgte in beiden Bio­
filtern in Abhängigkeit von einer Zunahme der Ammoniumkonzentration. Der Unterschied 
zwischen den Ammonium-Oxidationsraten r beider Biofilter war während der gesamten Ver­
suchsdauer signifikant (Ancova. p<0.05). 
Die höchsten r-Werte wurden von beiden Biofiltern entsprechend der größten Ammonium­
differenz (NH,-Nzu1au1 - NH,-NAblau1) an Tag 29, bei der mittleren Ammoniumkonzentration 
von 5.06 ± 0.08 mg L"1 NH4-N erreicht (0.39 g m·2 Tag·' für Biofilter 1 und 0.66 g m·
2 Tag·' 
NH,-N für Biofilter 2). Als mittlere r-Werte über die gesamte Versuchsdauer wurden 0.25 ± 
0.1 0  (Biofilter 1) und 0.46 ± 0.13 (Biofilter 2) erreicht. Der Vergleich der Regressionsgeraden 
zeigte keinen signifikanten Unterschied bei der Steigung. Zwischen den Achsenschnittpunk­
ten beider Geraden wurde ein signifikanter Unterschied nachgewiesen (p<0.05), und die Re­
gressionsgeraden verlaufen parallel. 
Mit einem fast identischen Korrelationskoeffizienten konnte in beiden Biofiltern eine Steige­
rung von r bei einem ansteigenden Ammoniumkonzentrationen beobachtet werden. 
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Abb. 48: Beziehung zwischen der Ammonium-Oxidationsrate r (g m' Tag·• NH;-11; und der mittleren Ammo­
niumkonzentration im Zulauf der Biofilter (mg L·' NH;·N) während eines Langzeitversuchs (30 Tage), der 
unmittelbar nach der frhöhung des Salzgehaltes auf 30 psu durchgeführt wurde. Dargestellt sind Mittel ­
werte, die beide Probennahmen (8.00 Uhr und 14.00 Uhr) einschlieflen. An die Werte wurde eine lineare 
Regression angepaflt und mit dem Vertrauensbereich der Regression (95%) gezeigt. 
Im Vergleich zum Langzeitversuch mit mittlerem Salzgehalt, in welchem Ammonium-Bela­
stungsraten L der Biofilmoberflächen in einem Bereich von 0.1 O · 0.40 g m· 2 Tag·' NH4-N 
beobachtet wurden, waren die L-Werte unmittelbar nach Erhöhung des Salzgehaltes auf 30 
psu deutlich höher (Abb. 49). Es wurden L-Werte im Bereich von 0.5 bis 2.7 g m·2 Tag·' 
NH4·N nachgewiesen. Die Ursache für den Anstieg waren die höheren Ammoniumkonzen· 
trationen im Biofilterzulauf. 
In beiden Biofiltern korrelierte r linear mit L (Abb. 49). Die beiden Regressionsgeraden zeig· 
ten im Gegensatz zum Langzeitversuch mit mittlerem Salzgehalt einen signifikanten Unter­
schied beim Achsenabschnitt (Regressionsgeradenvergleich, p<0.05). Der statistische Ver· 
gleich (Ancova, p<0.05) zeigte, daß bei Berücksichtigung der unterschiedlichen L-Werte zwi· 
sehen den Ammonium-Oxidationsraten beider Biofilter signifikante Unterschiede bestanden. 
Im Gegensatz zu den Versuchen mit mittlerem Salzgehalt wurde die Ammoniumoxidation 
beider Biofilter signifikant unterschiedlich durch die Ammoniumkonzentrationen im Zulauf 
beeinflußt. 
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Abb. 49: Beziehung zwischen der Ammonium-Oxidationsrate r (g m' Tag·' NH;-N! und der Ammonium­
Belasrungsrate L (g m·' Tag' NH;·N) beider Biofilter während eines Langzeitversuchs (30 Tage), der unmit­
telbar nach Erhöhung des Salzgehaltes auf 30 psu durchgeführt wurde. Die Berechnung der Werte erfolgte 
aus den Mittelwerten der Gesamtammonium-Bestimmungen, die beide Probennahmen (8.00 Uhr und 14.00 
Uhr) einschlieflen. An die Werte wurde eine lineare Regression angepaflt und mit dem Vertrauensbereich der 
Regression (95%) gezeigt. 
3.4.2. 7 Das Nitrit-Ammonium-Verhältnis und seine Bedeutung für die Nitrifikationsleistung 
nach Erhöhung des Salzgehaltes 
Das Verhältnis von NOi-N zu NH4-N war über die gesamte Versuchsdauer im Ablauf der 
beiden Biofilter gleich. Im Durchschnitt lag das Verhältnis bei 0.8 ± 0.2 (Biofilter 1) und 0.8 ± 
0.3 (Biofilter 2). Insgesamt variierte es in Abhängigkeit von der Nitrifikationsleistung der Bio­
filter in einem Bereich von 0.4 bis 1.1 (Biofilter 1) und 0.4 bis 1.3 (Biofilter 2). Ein signifikanter 
Zusammenhang zwischen den Konzentrationen beider Stickstoffkomponenten im Ablauf 
beider Biofilter konnte mit einer linearen Regression nicht nachgewiesen werden (Abb. 50). 
Ein bestimmtes Verhältnis in Abhängigkeit von der Nitrifikationsleistung der Biofilter stellte 
sich während der gesamten Versuchsdauer nicht ein. 
In beiden Biofiltern konnte während des Versuchszeitraumes dennoch ein Zusammenhang 
zwischen der spezifischen Ammonium-Oxidationsrate r und der Nitrit-Oxidationsrate L1 beob­
achtet werden (Abb. 51 ). Wie in den Versuchen mit mittlerem Salzgehalt wurde dabei ein 
Anstieg von r bei einer Erhöhung von L1 beobachtet. Die Ergebnisse zeigen, daß die Ammo­
niumoxidation in beiden Biofiltern immer gleichzeitig mit einer Nitritoxidation verbunden war. 
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Abb. 50: Beziehung zwischen der Ammoniumkonzentration (mg L·' NH_/-N) und Nitritkonzentration (mg L·' 
NO;·N) im Ablauf beider Biofilter während eines Langzeitversuchs (30 Tage), der unmittelbar nach Erhöhung 
des Salzgehaltes auf 30 psu durchgefühn wurde. Dargestellt sind Mittelwene, die beide Probennahmen 
(8.00 Uhr und 14.00 Uhr) einschlief,en. An die Werte wurde eine lineare Regression angepaf,t und mit dem 
Vertrauensbereich der Regression (95%) gezeigt. 
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Abb. 5 1 :  Beziehung zwischen der spezifischen Ammonium-Oxidationsrate r (g m·2 Tag·1 NH/·N) und der Nitrit­
Oxidationsrate LI NO ·N (in mg L '  NO ·N = [NH '·N + NO ·-N 1 · NO ·-N ) beider Biofilter während 
Z Z 4 Zu/Q•f · Al,/auf 1 Zulaur' Z Ablauf 
eines Langzeitversuchs (30 Tage), der unmittelbar nach Erhöhung des Salzgehaltes auf 30 psu durchgeführt 
wurde. Die Berechnung der Werte erfolgte aus den Mittelwerten der Gesamtammonium· und Nitrit· 
Bestimmungen, die beide Probennahmen (8.00 Uhr und 14.00 Uhr) einsch/ief,en. An die Wene wurde eine 
lineare Regression angepaf,t und mit dem Vertrauensbereich der Regression (95%) gezeigt. 
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Der kontinuierliche Ammoniumanstieg, der während des Versuchszeitraumes beobachtet 
wurde, verursachte einen Anstieg der Leistungseffizienz sowohl des ersten wie auch des 
zweiten Nitrifikationsschrittes. Die Ergebnisse zeigen weiterhin, daß in beiden Biofiltern der 
zweite Reaktionsschritt der Nitrifikation (die Nitratation) zunächst mit leichter Zeitverzögerung 
einsetzte und im Reaktionsverlauf anscheinend noch nicht substratgesättigt war. 
Der Vergleich der Regressionsgeraden (p<0.05) zeigte einen signifikanten Unterschied der 
Achsenabschnitte. Die spezifische Ammonium-Oxidationsrate r war in Biofilter 2 in Abhän­
gigkeit von der Nitritoxidation signifikant höher als in Biofilter 1 (Ergebnis der Ancova, 
p<0.05). In Biofilter 2 akkumulierte deshalb zunächst aufgrund der höheren Ammoniumoxi­
dation mehr Nitrit ( das anschließend zu Nitrat oxidiert wurde) als in Biofilter 1. 
Abb. 52 zeigt die r-Werte beider Biofilter bei gleicher Durchflußrate in Abhängigkeit von der 
Nitritkonzentration im Zulauf. Die Werte streuten in beiden Biofiltern in hohem Maße um die 
Regressionsgeraden. 
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Abb. 52: Beziehung zwischen der spezifischen Ammonium-Oxidationsrate r (g m'  Tag '  NH;·N) beider Biofil· 
ter und der Nitritkonzentration (mg L' NO, ·N) im Biofilterzulauf während eines Langzeitversuchs (30 Tage), 
der unmittelbar nach Erhöhung des Salzgehaltes auf 30 psu durchgeführt wurde. Die Berechnung der Werte 
erfolgte aus den Mittelwerten der Gesamtammonium· und Nitrit-Bestimmungen, die beide Probennahmen 
(8.00 Uhr und 14.00 Uhr) einschließen. An die Werte (n=B je Biofilter) wurde eine lineare Regression ange­
paßt und mit dem Vertrauensbereich der Regression (95%) gezeigt. 
Der niedrige Korrelationskoeffizient beider Regressionen war nicht signifikant (F-Test, 
p<0.05). Es ließ sich kein eindeutiger linearer Zusammenhang zwischen der Nitritkonzentra­
tion und dem Niveau von r erkennen. Für gleiche Nitritkonzentrationen wurden innerhalb 
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eines Biofilters zeitweise r-Werte beobachtet, die um mehr als 100% variierten. Der Regres­
sionsgeradenvergleich zeigt einen signifikanten Unterschied beim Achsenabschnitt (p<0.05). 
Die Parallelität beider Regressionsgeraden zeigte, daß für beide Biofilter der gleiche (negati­
ve) Zusammenhang zwischen Ammoniumoxidation und der Nitritkonzentration im Zulauf be­
stand; in beiden Biofiltern erfolgte keine Steigerung der Ammonium-Oxidationsrate r mit Zu­
nahme der Nitritkonzentration. Höhere Nitritkonzentrationen im Zulauf der Biofilter scheinen 
eher zu einer Abnahme von r geführt zu haben. 
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3.5. Biologische Wasseraufbereitung bei hohem Salzgehalt (30psu) über län­
gere Zeiträume (Versuch 4) 
3.5.1 Versuchsablauf sowie Temperatur- und Sauerstoffbedingungen in den Biofiltern 
Der Versuch wurde durchgeführt, nachdem das experimentelle Kreislaufsystem sechs Wo­
chen bei konstant hohem Salzgehalt (30 psu) betrieben worden war. Die Versuchsdauer 
betrug insgesamt 30 Tage. Die Fische wurden vor Versuchsbeginn gleichmäßig auf die vier 
Haltungsbecken verteilt und zu Beginn und am Ende des Versuchszeitraumes gewogen. 
Die Bestimmung der wasserchemischen Qualitätskriterien erfolgte wie in den vorangegan­
genen Versuchen zweimal täglich (8.00 Uhr und 14.00 Uhr) im Abstand von zwei bis vier 
Tagen. Abbildung 53 zeigt die Wassermengen, die täglich aus dem Vorratsbehälter (Nord­
seewasser, 30 psu) zur Wassererneuerung in das Kreislaufsystem eingeleitet wurden. Die 
Wassererneuerung betrug zwischen 560 und 760 L Tag·'. Die zugeleiteten Mengen entspra­
chen einer mittleren täglichen Wassererneuerung über den Versuchszeitraum von 672 L 
Tag-' bzw. 7.0% des gesamten Systemwasservolumens (9.6 m3). Ab dem 14. Tag erfolgte 
eine Erniedrigung der Wassererneuerung auf etwa 560 L Tag-1 • Diese Austauschmenge 
wurde bis zum Ende des Versuches beibehalten, mit Ausnahme von zwei Tagen, an denen 
760 L (Tag 19) und 690 (Tag 21) L Tag-1 ausgetauscht wurden. 
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Abb. 53: Wassermenge (in m' Nordseewasser), die dem Kreislaufsystem während des Langzeitversuchs (30 
Tage) bei hohem Salzgehalt (30 psu) täglich zugegeben wurde, um die Verluste durch abgelassene Wasser­
mengen, Spritzwasser, Verdunstung und entnommene Probenvolumina auszugleichen. 
In Tab. 23 sind die Ergebnisse der Sauerstoff- und Temperaturmessungen vorgestellt, wel­
che die Bedingungen über den Versuchszeitraum dokumentieren. 
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Eine geringfügige Erwärmung des Wassers wurde nur in Biofilter 2 beobachtet. Die mittlere 
Sauerstoffkonzentration war im Biofilterzulauf über den gesamten Versuchszeitraum höher 
als in den Abläufen beider Biofilter. Wie in dem Langzeitversuch, der unmittelbar nach Erhö­
hung des Salzgehaltes durchgeführt worden war, zeigte Biofilter 2 eine geringfügig höhere 
mittlere Sauerstoffkonzentration als Biofilter 1 .  
Tab. 23: Temperatur und Sauerstoffgehalt des Wassers in der experimentellen Kreislaufanlage im gemein· 
samen Zulauf und in beiden Biofilterabläufen bei hohem Salzgehalt (30 psu) während eines Langzeitversuchs 
(30 Tage). Die Angabe der Werte erfolgt als Mittelwerte (x ± s = Mittelwert mit Standardabweichung, n a 
Anzahl der Messungen) für den Versuchszeitraum. Der Abstand zwischen den Messungen betrug 1 0  Minuten. 
Me�punkt Temperatur Sauerstoff 
("C) (mg L ') 
Biofilterzulauf 25.85 ± 0.59 7.36 ± 0.59 
(n=3696) (n=3696) 
Ablauf Biofilter 1 25.84 ± 0.64 6.93 ± 0.29 
(n=3696) (n=3696) 
Ablauf Biofilter 2 26.03 ± 0.64 7. 1 1  ± 0.39 
(n=3696) (n=3696) 
3.5.2 Ergebnisse des Langzeitversuches mit konstant hohem Salzgehalt (30 psu) 
3.5.2.1 Wachstum der Versuchsfische bei hohem Salzgehalt 
In Tab. 24 sind die Gewichts- und Längenzunahmen sowie die Zunahme der Gesamtbio­
masse der Fische für den Versuchszeitraum zusammengefaßt. Es konnte nur eine geringfü­
gige Zunahme (insgesamt 0.76 kg) der Fischbiomasse in der Kreislaufanlage festgestellt 
werden. Die geringe Zunahme der Gesamtbiomasse ist nicht etwa auf eine außergewöhnlich 
hohe Sterblichkeit der Versuchsfische zurückzuführen (vergleiche Kapitel 3 . 1 . 1  ), sondern auf 
die schlechte Wachstumsleistung der Fische während des Versuchszeitraums. 
Das bessere Wachstum wurde bei den kleineren Versuchsfischen (Becken 1 und 2) beob· 
achtet. Die maximale Wachstumsrate war 3 - 5mal höher als die der größeren Versuchs­
fische (Becken 3 und 4). Im Längenzuwachs zeigten die kleineren Fische mit 1 8  - 20%iger 
Zunahme ihrer Ausgangsgröße ebenfalls einen Vorsprung gegenüber den größeren Fischen 
(Längenzuwachs zwischen 1 4% und 1 5% ihrer Ausgangslänge zum Versuchsbeginn). Im 
Gegensatz zum Langzeitversuch, der unmittelbar nach der Erhöhung des Salzgehaltes 
durchgeführt wurde, zeigten die kleineren Fische demnach ein besseres Wachstum. Wie in 
den vorausgegangenen Versuchen zeigten die beiden Becken der jeweiligen Größensortie­
rung wieder zufriedenstellende Übereinstimmungen in den Wachstumsraten und den To­
tallängen. 
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Tab. 24: übersieht der Gewichts- und Längenänderungen von 0. niloticus bei hohem Salzgehalt (30 psu) wäh­
rend eines Langzeitversuchs (30 Tage). Die Werte beziehen sich auf Na/1,gewichte in kg (für den Beckenbesatz) 
und in g (für x) bzw. Totallängen (in cm) unter Angabe der Standardabweichungen (± s). Soweit nicht anders 
angegeben, beziehen sich die Mittelwerte auf eine einheitliche Stichprobe (n=30). Die maximalen Wachstums· 
raten beziehen sich auf die Versuchsdauer von 30 Tagen und wurden nach der Gleichung für die max. 
Wachstumsrate = 100 x [( x+s,., - x+s , ) / 30] berechnet . 
• All ""II 
Becken 1 Becken 2 Becken 3 
Besatz in kg 28.36 29.93 49.4 
(Versuchsbeginn) (n= 1 1 6) (n= 1 1 8) (n=97) 
Besatz in kg 35.05 32.80 46.2 
(Versuchsende) (n= 1 12) (n=1 14) (n=86) 
Gewicht x in g 253.0 ±  65.0 254.0 ± 76.6 5 1 5.0 ± 130.4 
(Versuchsbeginn) 
Gewicht x in g 323.0 ± 85.5 290.0 ±  105.0 544.0 ± 131 .0  
(Versuchsende) 
Max. Wachstumsrate 0.83 0.60 0. 15 
(% Zuwachs Tag·•) 
Totallänge xin cm 20.3 ± 1 .3 20. 0 ±  1 .5 26. 0 ±  2.0 
(Versuchsbeginn) 
Totallänge x in cm 24.5 ± 2.7 23.7± 2.3 29. 7 ±  2.8 
(Versuchsende) 
3.5.2.2 pH-Schwankungen in den Biofiltern bei hohem Salzgehalt 
Becken 4 Gesamt 
55.2 162.89 
(n= 1 2 1) (n=446) 
49.6 1 63.65 
(n= 104) (n=4 16) 
460. 0 ±  80.0 
482. 0 ±  89.8 
0. 1 9  
24. 0 ±  2.5 
27. 7 ±  2.6 
In Biofilter 2 nahm der pH-Wert mit fortschreitender Versuchsdauer ab (Abb. 54). Der pH­
Wert im Ablauf von Biofilter 1 war niedriger als im Zulauf, ein signifikanter Unterschied zwi­
schen den Mittelwerten beider Meßpunkte konnte jedoch nicht nachgewiesen werden (Anno­
va, p<0.05). In den vorausgegangenen Versuchen konnte keine signifikante Abnahme des 
pH-Werts in den Biofiltern beobachtet werden. 
Die pH-Werte im Ablauf von Biofilter 2 waren niedriger als im Ablauf von Biofilter 1. Über die 
gesamte Versuchsdauer betrachtet bestand zwischen den Mittelwerten beider Biofilterab­
läufe aber kein signifikanter Unterschied. 
Die niedrigsten Werte wurden am Versuchsbeginn gemessen (7.63 im Biofilterzulauf, 7.59 ± 
0.10, Biofilter1 und 7.60 ± 0.03, Biofilter 2). Die höchsten Tagesmittelwerte wurden zwei Ta­
ge später (Tag 3) gemessen (7.86 ± 0.01 im Biofilterzulauf, 7.85 ± 0.1 O in Biofilter 1 und 7.83 
± 0.03 in Biofilter 2). Die niedrigen pH-Werte des ersten Tages können u.a. durch einen star­
ken Verbrauch von System-Alkalinität erklärt werden. Zu dem Verbrauch der Alkalinität kam 
es durch eine hohe Ammonium-Oxidationsrate r, die in beiden Biofiltern an diesem Tag be­
obachtet werden konnte (vergleiche Kapitel 3.5.2.6). 
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Als mittlere pH-Werte über die gesamte Versuchsdauer wurden 7.89 ± 0.07 im Biofilterzu­
lauf, 7.78 ± 0.08 im Biofilter 1 und 7.72 ± 0.08 im Biofilter 2 berechnet. Die Werte sind mit 
den entsprechenden Mittelwerten, die während des Langzeitversuchs mit mittlerem Salzge­
halt gemessen wurden, vergleichbar. 
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Abb. 54: pH·Werte in der experimentellen Krei5laufanla9e im Zulauf und in beiden Biofilterabläufen bei ho­
hem Salzgehalt (30 p5u) während eine5 Langzeitver5uches (30 Tage). Dargestellt sind die Mittelwerte, die 
beide Tagesme55ungen (8.00 Uhr und 14.00 Uhr) einschlief,en, mit Standardabweichungen (Fehlerbalken). 
3.5.2.3 Nitritwerte im Zu- und Ablauf der Biofilter bei hohem Salzgehalt 
Der Langzeitversuch bei hohem Salzgehalt zeichnete sich gegenüber den vorausgegange­
nen Versuchszeiträumen durch einen geringeren Stichprobenumfang aus. An zwei Proben­
nahmetagen (Tag 17 und Tag 29) verhinderte eine starke Wassertrübung im Kreislaufsystem 
die Durchführung der Nitritbestimmung. Die starke Trübung wurde wahrscheinlich durch Bio­
filmpartikel, die von den Füllkörperoberflächen abgelöst wurden, verursacht. Die Funktion der 
Biofilter wurde durch diesen Prozeß nicht eingeschränkt. Die verursachte Wassertrübung 
konnte allerdings auch durch mehrmaliges Filtrieren der Proben nicht beseitigt werden. Auch 
die Berücksichtigung des Trübungsblindwertes der Proben führte in diesem Fall nicht zu 
aussagekräftigen, reproduzierbaren Ergebnissen. 
Die Auswertung der übrigen sieben Tage ließ an allen drei Punkten deutlich einen anstei· 
genden Trend der Nitritkonzentrationen bis zum 22. Tag erkennen. Anschließend nahmen 
die Werte wieder ab (Abb. 55). 
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Abb. 55: Verlauf der Nitritstickstoff·Konzentrationskurven (mg L·' NO;·N) bei hohem Salzgehalt (30 psu) in 
der experimentellen Kreislaufanlage im Biofilterzulauf und in beiden Biofilterabläufen während eines Lang­
zeitversuches (30 Tage). Dargestellt sind Mittelwerte, die beide Probennahmen (8.00 Uhr und 14.00 Uhr) 
einsch/ie�en, mit Standardabweichungen (Fehlerbalken). 
Tab. 25 faßt die Mittelwerte der Nitritkonzentrationen über die Versuchsdauer zusammen. 
Die niedrigsten Tagesmittelwerte wurden am ersten Tag des Versuchszeitraums bestimmt. 
Sie lagen bei 0.93 ± 0.02 mg L"1 (Biofilterzulauf), 0.93 mg L·1 (Biofilter 1) und 0.91 ± 0.02 mg 
L·' NO;-N (Biofilter 2). An Tag 3 lagen die Nitritkonzentrationen beider Abläufe mit jeweils 
0.012 mg L"1 N02-N nur geringfügig über der Konzentration des Biofilterzulaufs. Dieses Er­
gebnis deutet darauf hin, daß an Tag 3 in den Biofiltern Nitrit geringfügig akkumulierte. 
Tab. 25: Schwankungsbreite der No2--N-Tagesmittelwerre im Biofilterzulauf und in beiden Biofilterabläufen 
bei hohem Salzgehalt (30 psu) während eines Langzeitversuches (30 Tage). Angabe der mittleren NO;·N· 
Konzentration (X± s; n) für die gesamte Versuchsdauer. 
Schwankungsbreite 
Mitte/wert (x ± s; n) 
Biofilterzulauf 
(mg L') 
0.93 - 2.04 
1 .45 ± 0.43 
(n- 14) 
Ablauf Biofilter 1 
(mg L ') 
0.93 - 1 .74 
1 .35 ± 0.32 
(n- 1 4) 
Ablauf Biofilter 2 
(mg L ') 
0.9 1  - 1 .85 
1.34 ± 0.34 
(n- 14) 
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Gegen Ende des Versuchszeitraums wurden die höchsten Konzentrationen nachgewiesen 
(2.04 ± 0.26 mg L'1 im Biofilterzulauf, 1.74 ± 0.17 mg L'1 im Biofilter 1 und 1 .85 ± 0.1 8 mg L'' 
N02--N im Biofilter 2). Vernachlässigt man die hohen Nitritwerte des dritten Tages, so wurden 
von den Biofiltern während des gesamten Versuchszeitraums immer mindestens 1 % (Biofil­
ter 1) und 2% (Biofilter 2) der Nitrit-Zulaufmenge oxidiert. 
Eine signifikante Änderung der Nitritkonzentration durch die Biofilter konnte während des 
Versuchs nicht festgestellt werden. Das Ergebnis des statistischen Prüfverfahrens (Annova, 
p<0.05) zeigte, daß die unterschiedlichen Nitritkonzentrationen beider Biofilterabläufe zufällig 
bedingt waren. Das verdeutlicht auch der Mittelwert für den gesamten Versuchszeitraum, der 
bei beiden Biofiltern nur um 0.01 mg L'1 N02--N variierte. Das statische Prüfverfahren zeigte 
weiterhin, daß auch die Differenzen zwischen beiden Biofilterabläufen und dem Zulauf nicht 
signifikant waren (p<0.05). Alle beobachteten Werte lagen deutlich unter den Konzentratio­
nen, die während des Langzeitversuchs, der unmittelbar nach Erhöhung des Salzgehaltes 
durchgeführt wurde, bestimmt wurden. Gegenüber den Konzentrationen bei mittlerem Salz­
gehalt war allerdings eine signifikante Erhöhung der durchschnittlichen N02--N-Werte um 
0.60 mg L'1 (Biofilterzulauf), 0.75 mg L'1 (Biofilter 1) und 0.87 mg L'1 (Biofilter 2) zu beobach­
ten. 
3.5.2.4 Nitratreduktion in der Denitrifikationsstufe bei hohem Salzgehalt 
Tabelle 26 zeigt die Konzentrationsbereiche und Mittelwerte der Nitratbestimmungen im Zu­
lauf und Ablauf der Denitrifikationseinheit bei hohem Salzgehalt. Im Laute des Versuchs kam 
es im Zulauf zu einem Anstieg der Nitratkonzentration von 26.5 ± 5.7 mg L'1 auf 45.1 mg L' 
N03--N (Abb. 56). Der Anstieg wurde nur durch ein leichtes Absinken der Werte am 1 o. Tag 
unterbrochen. Im Ablauf schwankten die Werte zwischen 14.9 und 39.2 mg L · '  N03--N. 
Die Nitrat-Reduktionsleistung der Denitrifikationsstufe lag zwischen 14% (Tag 22) und 48% 
(Tag 3). Sie war bei dem hohen Salzgehalt mit den Werten der Langzeitversuche, die bei 
mittlerem Salzgehalt sowie nach Erhöhung des Salzgehaltes durchgeführt wurden, ver­
gleichbar. 
Tab. 26: Konzentrationsbereiche der NO, ·N-Werte im Zulauf und Ablauf der Denitrifikationseinheit bei h:J. 
hem Salzgehalt (30 psu) während eines Langzeitversuchs (30 Tage), unter Angabe der mittleren NO ·,\' · ' 
Konzentration (x ± s; n) für die Versuchsdauer. Aus den mittleren NO;-N·Werten des Zu- und Ablaufs wurde 
die Differenz LI (x ± s; n) als Maf, für die Effizienz der Nitratreduktion in der Denitrifikationseinheit berechnet. 
Schwankungsbreite 
Mittelwert (x ± s; n) 
Zulauf Denitrifikation 
(mg L') 
26.5 - 45. 1 
33.25 ± 7.42 
(n-6) 
Ablauf Denitrifikation 
(mg L ') 
14.9 - 39.2 
20.88 ± 9.73 
(n-6) 
!,, Zulauf· Ablauf 
(mg L ') 
1 2.38 ± 4.38 
(n-6) 
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Die Nitratkonzentration im Ablauf der Denitrifikationseinheit war über die Versuchsdauer im 
Vergleich zu allen anderen Versuchen am höchsten. Methanol wurde während der gesamten 
Versuchsdauer in gleicher Menge dosiert (385 ml Tag·1). und auch die interne Zirkulations­
rate war mit 500 L h·1 über den gesamten Zeitraum konstant (und damit mit den vorange­
gangenen Versuchsreihen vergleichbar). Die Durchflußmenge war mit 200 L h.1 während der 
gesamten Versuchsdauer ebenfalls konstant. 
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Abb. 56: Verlauf der Nitratstickstoff-Konzentrationskurven img L·' NO;·N) in der experimentellen Kreis­
laufanlage im Zulauf und Ablauf der Denitrifikationseinheit bei hohem Salzgehalt (30 psu) während eines 
Langzeitversuchs (30 Tage). Dargestellt sind Mittelwerte, die beide Probennahmen (8.00 Uhr und 14.00 Uhr) 
einschließen, mit Standardabweichungen (Fehlerbalken). 
Parallel zum Anstieg der Nitratkonzentration konnte auch eine Erhöhung der Nitritwerte be­
obachtet werden (Abb. 57). Der Anstieg der Nitrit- und Nitratkonzentrationen im Zulauf kann 
auf eine Zunahme der Ammoniumoxidation durch die beiden Biofilter zurückgeführt werden. 
Die Ergebnisse deuten darauf hin, daß in bei�en Biofiltern.eine Zunahme der Leistungseffizi­
enz für beide Reaktionsschritte der Nitrifikation stattfand. 
Mit einem Anstieg der Nitratwerte erfolgte parallel auch der Anstieg der Nitritwerte im Ablauf 
der Denitrifikationsstufe. Die Mittelwerte der gesamten Versuchsdauer lagen bei 1.46 ± 0.4 
(Zulauf) und 1.54 ± 0.8 (Ablauf). Ab dem 10. Tag wurden im Ablauf geringfügig höhere Werte 
bestimmt als im Zulauf der Denitrifikationsstufe (nicht signifikant, t-Test, p<0.05). Die Erhö­
hung der Nitritwerte im Ablauf deutet auf eine mögliche Nitritakkumulation durch einen un­
vollständigen Ablauf der Denitrifikation hin. Nitrit akkumulierte dabei als intermediäres Zwi­
schenprodukt des Reduktionsprozesses. 
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Abb. 57: Verlauf der Nitritstickstoff-Konzentrationskurven (mg L '  NO;·N) in der experimentellen Kreis­
laufanlage im Zulauf und Ablauf der Denitrifikationseinheit bei hohem Salzgehalt (30 psu) während eines 
Langzeitversuchs (30 Tage). Dargestellt sind Mittelwerte, die beide Probennahmen (8.00 Uhr und 14.00 Uhr) 
einschließen, mit Standardabweichungen (Fehlerbalken). 
3.5.2.5 Ammonium- und Ammoniakwerte im Zu- und Ablauf der Biofilter bei hohem Salzge­
halt 
Während des Versuchs mit konstant hohem Salzgehalt wurden die höchsten Ammonium­
konzentrationen im Zulauf beider Biofilter bestimmt (Abb. 58). Zunächst erfolgte ein Anstieg 
der mittleren Konzentration von 3.05 ± 0.01 mg L·' auf 3.6 ± 0.01 mg L-1 NH,-N (Tag 3). An­
schließend war eine Abnahme der Werte zu beobachten. Abgesehen von einem erneuten 
kurzfristigen Anstieg der Werte (auf 2.9 ± 0.05 mg L-1 NH,-N am Tag 10) waren die Werte im 
Zulauf niedriger als zu Beginn des Versuches. Der Verlauf der niedrigeren Werte, die in bei­
den Biofilterabläufen gemessen wurden, folgte dem Trend der Zulaufwerte. In beiden Biofil­
terabläufen zeigten die Werte zum Versuchsende die gleiche abnehmende Tendenz. 
Zu Beginn des Versuches wurde die höchste Abweichung zwischen den Werten beider Bio­
filterabläufe beobachtet (2.35 ± 0.05 mg L·1 NH4-N in Biofilter 1 und 1.74 ± 0.09 mg L·1 NH/­
N in Biofilter 2). An den folgenden Tagen waren die Unterschiede nur geringfügig, wobei die 
Ammoniumwerte von Biofilter 1 meist über den Werten von Biofilter 2 lagen. Die höchs'.e 
Abweichung vom Biofilterzulauf wurde in Biofilter 2 beobachtet (1.30 mg L·' NH4-N bei 3.05 
mg L·1 NH,-N im Zulauf am Tag 1). 
ERGEBNISSE 
0 5 10 1 5  
Tage 
� BiDfilterzulauf 
........ Ahlat,ef Biofilter 1 
-0- Ablauf Biofilter 2 
20 25 
1 13 
30 
Abb. 58: Verlauf der Ammoniumstickstoff-Konzentrationskurven (mg L'' NH;·N) im Biofilterzulauf und in bei­
den Biofilterabläufen der experimentellen Kreislaufanlage bei hohem Salzgehalt (30 psu) während eines Lang­
zeitversuchs (30 Tage). Dargestellt sind Mittelwerte, die beide Probennahmen (8.00 Uhr und 14.00 Uhr) ein­
sch/ief,en, mit Standardabweichungen (Fehlerbalken, nur für Wene >0.05). 
In Biofilter 1 wurden als größte Differenz zwischen Zu- und Ablauf 0.72 mg L"1 NH/-N nach­
gewiesen (bei einer Ammoniumkonzentration von 3.58 ± 0.1 mg L"1 NH/-N am Tag 3). Über 
die gesamte Versuchsdauer gesehen waren die Unterschiede zwischen den Konzentratio­
nen beider Biofilter aber zufällig bedingt (Annova, p<0.05). Die Ergebnisse zeigen, daß in 
beiden Biofiltern die gleiche Menge an Ammonium oxidiert wurde. 
Die Ammoniakwerte (Abb. 59) zeigten den gleichen Trend wie die Ammoniumwerte; sie stie­
gen am Versuchsbeginn rasch an und nahmen an den Folgetagen ab. Die höchsten Werte 
wurden erwartungsgemäß immer im Biofilterzulauf nachgewiesen. Ein Anstieg bzw. eine 
Abnahme der Ammoniakwerte trat in Abhängigkeit von einer Erhöhung bzw. Erniedrigung 
des pH-Wertes ein (Dissoziationsgleichgewicht des Gesamtammoniums). 
Die Unterschiede zwischen den Ammoniakwerten beider Biofilterabläufe waren zufällig be­
dingt (t-Test, p<0.05). Im Zulauf der Biofilter wurden die höchsten mittleren Werte an den 
Tagen 3 und 1 O kalkuliert (0.15 bzw. 0 .1 1 mg L-1 NH,-N). In den Biofilterabläufen waren die 
mittleren Konzentrationen an Tag 3 (0. 1 0  ± 0.01 mg L-1 NH,-N, Biofilter 1 und 0.1 1 mg L-' 
NH3-N, Biofilter 2) und am Tag 1 0  (0.08 ± 0.01 mg L"1 NH3-N, Biofilter 1 und 0.07 ± 0.01 mg 
L-' NH3-N, Biofilter 2) ebenfalls am höchsten. Tabelle 27 zeigt die Konzentrationsbereiche, in 
denen die Ammonium- und Ammoniak-Werte bestimmt wurden unter Angabe der mittleren 
Konzentrationen für die Versuchsdauer. 
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Abb. 59: Verlauf der Ammoniakstickstoff-Konzentrationskurven (mg L·' NH,-N) im Biofilterzulauf und in den 
Abläufen beider Biofilter der experimentellen Kreislaufanlage bei hohem Salzgehalt (30 psu) während eines 
Langzeitversuchs (30 Tage). Dargestellt sind Mittelwerte, die beide Probennahmen (8.00 Uhr und 14.00 Uhr) 
einschlief,en, mit Standardabweichungen (Fehlerbalken, nur für Werte >0.01). 
Die Konzentrationsbereiche und die Mittelwerte der Ammoniakbestimmungen sind vergleich­
bar mit den Ergebnissen, die während des Langzeitversuches unmittelbar nach Erhöhung 
des Salzgehaltes erhalten wurden. 
Tab. 27: Konzentrationsbereiche der NH;-N und NH,N-Werte im Biofilterzulauf und in beiden Biofilterabläu· 
fen bei hohem Salzgehalt (30 psu) während eines Langzeitversuchs (30 Tage), unter Angabe der mittleren 
Konzentrationen (X± s; n) für die Versuchsdauer. Alle Werte wurden rechnerisch aus den Werten der Gesam· 
tammonium·Bestimmungen ermittelt. 
Biofilterzulauf Ablauf Biofilter 1 Ablauf Biofilter 2 
(mg L') (mg L') (mg L') 
NH'·N • 2.36 - 3.57 1.85 - 2.86 1.65 - 2.96 
2.76 ± 0.39 2. 1 9  ± 0.35 2.02 ± 0.46 
(n=8) (n=8) (n=8) 
NH·N , 0.07 - 0. 1 5  0.04 - 0. 1 0  0.04 - 0. 1 0  
0.09 ± 0.02 0.07 ± 0.02 0.06 ± 0.02 
(n=8) (n=8) (n=8) 
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3.5.2.6 Ammonium-Oxidationsraten r der Biofilter bei hohem Salzgehalt 
Für die beiden Biofilter ließen sich in Übereinstimmung mit den vorausgegangenen Versu­
chen unterschiedliche Ammonium-Oxidationsraten r beobachten (Abb. 60). Der Niveauunter­
schied zwischen beiden Biofiltern war signifikant (Ancova, p<0.05). Der höchste r-Wert wur­
de in Biofilter 2 erreicht (0.50 g L·1 Tag·1 NH,-N am Tag 1 ), bei einer Ammoniumkonzentra­
tion im Zulauf von 3.05 ± 0.01 mg L"1 NH4-N. In Biofilter 1 wurde als höchster r-Wert nur 
0.22 g L·1 Tag·' NH,-N (Tag 22) nachgewiesen. Bei gleicher Ammoniumkonzentration wur­
den in Biofilter 2 Ammonium-Oxidationsraten r beobachtet, die zeitweise 100% höher waren 
als in Biofilter 1 (Abb. 60). Die Ergebnisse zeigen, daß die spezifischen Oberflächen der 
Biofilter einen Einfluß auf das Niveau von r hatten. 
0.6 • Biofilkr 1 y=0. 14·0.0lx, r2=0.0Z 
V Biofilter 2 ys0.42--0.04x, r2=D.02 
- Regressionsgeraden 
·· · · Vertra!M!nsbeniche 95" 
0.5 - �------------' 
• 
0.1 
V- .. 
- •  . - ---
"] ·  • . . •. . . 
. 
. 
• • ·•··· · 
o.o -'-�--�- ------ -- .----- -- --+ 
1.6 1.8 2.0 2.2 2.4 2.6 2.8 3.0 3.2 3.4 3.6 3.8 4.0 
Ammoniumkonzentration im Zulauf (mg t' NH/·N) 
Abb. 60: Beziehung zwischen der Ammonium-Oxidations rate r (g m·' Tag '  NH;·N) und der mittleren Ammo­
niumkonzentration im Zulauf der Biofilter (mg L'' NH;·N) bei hohem Salzgehalt (30 psu) während eines 
Langzeitversuchs (30 Tage). Dargestellt sind Mittelwerte, die beide Probennahmen (8.00 Uhr und 14.00 Uhr) 
einschließen. An die Werte wurde eine lineare Regression angepaßt und mit dem Vertrauensbereich der Re­
gression (95%) gezeigt. 
Im Gegensatz zu den vorherigen Versuchen zeigte die Beziehung zwischen r und der Am­
moniumkonzentration im Zulauf der Filter allerdings keine statistisch abgesicherte lineare 
Korrelation (F-Test, p<0.05); eine Zunahme der Leistungseffizienz im ersten Nitrifikations­
schritt konnte bei ansteigender Ammoniumkonzentration in beiden Biofiltern nicht beobachtet 
werden. In Biofilter 2 war sogar eine leichte Abnahme von r festzustellen, sobald die Ammo­
niumkonzentration im Zulauf auf über 2.4 mg L·1 NH4-N anstieg. Der Vergleich der Regres­
sionsgeraden (p<0.05) zeigte einen signifikanten Unterschied bei dem Achsenabschnitt der 
parallelen Geraden. Beide Regressionen wiesen nur einen niedrigen Korrelationskoeffizien­
ten auf. 
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Die Ammonium-Belastungsraten L der Biofilmoberflächen lagen im Bereich von 0.63 bis 1.26 
g m·2 Tag·1 NH/-N (Abb. 61 ). Sie waren niedriger als im Langzeitversuch, der unmittelbar 
nach der Erhöhung des Salzgehaltes durchgeführt wurde (r = 0.49 bis 2.70 g m ·2 Tag·1 NH/­
N). Die L-Werte, die beobachtet wurden, waren relativ konstant und variierten für beide Bio­
filter nur geringfügig um etwa 0.2 g m·2 Tag·1 NH/-N. 
In Biofilter 1 waren die Ammonium-Belastungsraten L aufgrund der größeren spezifischen 
Oberfläche erwartungsgemäß niedriger. Bei gleichen L-Werten waren in Biofilter 2 erhebli­
chere Schwankungen von r zu beobachten (teilweise 100% und mehr) als in Biofilter 1. Die­
se Beobachtung ist vor allem auf die im Durchschnitt niedrigere Ammonium-Belastungsrate L 
von Biofilter 1 zurückzuführen. 
0.5 
0.1 
0.0 
• Biofilter I y• -0. IO+D.36x,,1„o.55 
V Biofilter 2 y� 0.01+0.26x, ,1„Q.08 
- Regressionsgeraden 
Vertrauensbereiche 95% 
0.2 0.4 0.6 
• 
0.8 
Ammonium-Belastungsrate L 
(g m 2 Tag-1NH/·N) 
1.0 1.2 1.4 
Abb. 6 1 :  Beziehung zwischen der Ammonium-Oxidationsrate r (g m' Tag·• NH;·N) und der Ammonium­
Belastungsrate L (g m' Tag·• NH;·N) für beide Biofilter bei hohem Salzgehalt (30 psu) während eines Lang· 
zeitversuchs (30 Tage). Die Berechnung der Werte erfolgte aus den Mittelwerten der Gesamtammonium· 
Bestimmungen, die beide Probennahmen (8.00 Uhr und 14.00 Uhr) einschließen. An die Werte (n-8 je Biofi i­
ter) wurde eine lineare Regression angepa$t und mit dem Vertrauensbereich der Regression (95%) gezeigt. 
Nur für Biofilter 1 war ein linearer Zusammenhang zwischen r und L mit einer abgesicherten 
Korrelation nachweisbar (F-Test, p<0.05). Das bedeutet, daß nur in Biofilter 1 ein Anstieg der 
Ammonium-Belastungsrate eine gleichzeitige Zunahme der Ammoniumoxidation verursach­
te. In Biofilter 2 schwankte r bei vergleichsweise höheren Ammonium-Belastungsraten L er­
heblich. Für Biofilter 2 war L anscheinend zu hoch, um eine gleichmäßige Ammoniumoxida­
tion gewährleisten zu können. In den drei vorausgegangenen Versuchen konnte in beiden 
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Biofiltern unabhängig vom Salzgehalt ein linearer Zusammenhang zwischen r und L beob­
achtet werden. 
Insgesamt waren die Ammonium-Belastungsraten L der Biofilter im Durchschnitt niedriger als 
im Langzeitversuch unmittelbar nach der Erhöhung des Salzgehaltes. Die Ergebnisse zei­
gen, daß in den Biofiltern bei hohem Salzgehalt trotz der niedrigeren L-Werte keine höhere 
Effizienz der Ammoniumoxidation erreicht werden konnte. 
3.5.2.7 Das Nitrit-Ammonium-Verhältnis und seine Bedeutung für die Nitrifikationsleistung 
bei hohem Salzgehalt 
Für beide Biofilter zeigte sich ein charakteristisches N02--N/NH/-N -Verhältnis im Ablauf der 
Biofilter. Während des Versuches konnte immer ein signifikanter Zusammenhang zwischen 
hohen Ammoniumkonzentrationen und niedrigen Nitritkonzentrationen im Ablauf beider Bio­
filter beobachtet werden. Das Verhältnis von N02"-N zu NH/-N lag im Durchschnitt bei 0.6 ± 
0.2 (Biofilter 1) und 0.7 ± 0.3 (Biofilter 2). Es variierte im Bereich von 0.4 bis 0.9 (Biofilter 1) 
und 0.3 bis 1.1 (Biofilter 2) und in Abhängigkeit von der Nitrifikationsleistung der Biofilter 
(Abb. 62). Von allen Versuchen wurden in diesem Versuch die niedrigsten Werte für das 
Nitrit-Ammonium-Verhältnis beobachtet. 
2 
• 
• Biofilter I y•l.92-0.7, f=D.64 
O Biofilter 2 y•l.29-0.5, f ... 0.34 
- Regressionsgeraden 
Vertrauensbereiche 95'6 
1.0 1.2 1 .4 1 .6 1.8 2.0 2.2 2.4 2.6 2.8 3.0 3.2 3.4 
Ammoniumkonzentration im Biofilterablauf 
(mg L I NH/ ·N) 
Abb. 62: Beziehung zwischen der Ammoniumkonzentration (mg L"' NH_/-N) und Nitritkonzentration (mg L"' 
NO ·N) im Ablauf beider Biofilter bei hohem Salzgehalt (30 psu) während eines Langzeitversuchs (30 Tage). 
Dargestellt sind Mittelwerte, die beide Probennahmen (8.00 Uhr und 1 4.00) einschlief,en. An die Werte (n=7 
je Biofilter) wurde eine lineare Regression angepaf,t und mit dem Vertrauensbereich der Regression (95%) 
gezeigt. 
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Der Korrelationskoeffizient des linearen Zusammenhanges war für Biofilter 1 größer. Das 
bedeutet, gegenüber Biofilter 2 war ein deutlicher Zusammenhang zwischen hohen Ammo­
niumkonzentrationen und niedrigen Nitritkonzentrationen zu beobachten. 
Abbildung 63 zeigt den Zusammenhang zwischen r und der Nitrit-Oxidationsrate ,1 in beiden 
Biofiltern. Die Nitrit-Oxidationsraten L1 lagen im Bereich von 0.57 bis 1.32 mg L"1 N02-N. Sie 
waren nur geringfügig niedriger gegenüber den entsprechenden Raten, die während des 
Langzeitversuches unmittelbar nach Erhöhung des Salzgehaltes beobachtet wurden (0.57 -
1.10 mg L"1 NOi-N). 
Abbildung 63 zeigt, daß in beiden Biofiltern mit zunehmender Effizienz der Ammoniumoxida­
tion auch eine Leistungssteigerung des zweiten Reaktionsschrittes der Nitrifikation erfolg1e. 
• Biofilter 1 y= 0.02+0. 19, ?-0.740 
0.5 'v Biofilter 2 Y"" -0.05+0.42, l-0.910 
- Regre.ssionsgeraden 
Vertrauensbereiche 95'6 
0.1 
X- .
. 
0.0 .1..._,e___.c:..�-----------------.-l-
0.0 0.2 0.4 0.6 0.8 
Nitrit·Oxidationsrate A 
(mg L"'NO;·N) 
1.0 14 
Abb. 63: Beziehung zwischen der spezifischen Ammonium-Oxidationsrate r (g m·' Tag·• NH;·N) und der Nirrit­
Oxidarionsrare .1 NO ·-N (in mg L' NO ·-N = {NH '·N + NO ·-N , ,1 · NO ·-N l beider Biofilter bei ho-1 2 4 Zwl<1wf ·Abl<i11( 2 z., , ., 2 Abl•w( 
hem Salzgehalt (30 psu) während eines Langzeitversuchs (30 Tage). Die Berechnung der Werte erfolgte aus 
den Micte/werren der Gesamrammonium- und Nitrit-Bestimmungen, die beide Probennahmen (8.00 Uhr una 
14.00 Uhr) einschlief,en. An die Werte (n=l je Biofilter) wurde eine lineare Regression angepaf,t und mit dem 
Vertrauensbereich der Regression (95%) gezeigt. 
Das Verhältnis von Nitritoxidation zu Ammoniumoxidation zeigte für Biofilter 2 eine höhere 
statistisch abgesicherte Korrelation (p<0.05). Die beiden Regressionsgeraden unterschieden 
sich signifikant in Achsenabschnitt und Steigung. Insgesamt zeigte Biofilter 2 trotz seiner 
höheren Ammonium-Oxidationsraten r keine wesentlich höheren Nitrit-Oxidationsraten L1 als 
Biofilter 1 . 
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Für r in Abhängigkeit von der Nitritkonzentration im Biofilterzulauf ließ sich in beiden Biofil­
tern kein eindeutiger linearer Zusammenhang erkennen (Abb. 64). Der niedrige Korrelations­
koeffizient beider Regressionen war nicht signifikant (F-Test, p<0.05). Die Werte lagen für 
beide Biofilter auf unterschiedlichem Niveau. 
In Biofilter 1 waren geringere Schwankungen von r in Abhängigkeit von der Nitritkonzentrati­
on zu beobachten. 
0.6 
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• • .. . . . . . . .. . . 
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Abb. 64: Beziehung zwischen der spezifischen Ammonium-Oxidations rate r (g m·' Tag·• NH;·N) beider Biofilter 
und der Nitritkonzentration (mg L·' NO;·N) im Biofilterzulauf bei hohem Salzgehalt (30 psu) während eines 
Langzeitversuchs (30 Tage). Die Berechnung der Werte erfolgte aus den Mittelwenen der Gesamtammonium­
und Nitrit-Bestimmungen, die beide Probennahmen (8.00 Uhr und 14.00 Uhr) einsch/ief,en. An die Wene (n=7 
je Biofilter) wurde eine lineare Regression angepaßt und mit dem Vertrauensbereich der Regression (95%) 
gezeigt. 
Die Ergebnisse zeigen, daß in beiden Biofiltern keine Steigerung der Ammoniumoxidation 
bei höheren Nitritkonzentrationen erreicht werden konnte. Ab einer mittleren Nitritkonzentra­
tion von etwa 0.90 mg L"1 N02--N fand in Biofilter 1 keine wesentliche Steigerung der Ammo­
niumoxidation statt. Die Ammonium-Oxidationsrate r hatte mit 0.22 g m·2 Tag·' NH,-N ein 
Maximum erreicht. 
In Biofilter 2 konnte dagegen bei gleichen Nitritkonzentrationen noch eine geringfügige Stei­
gerung der Ammoniumoxidation beobachtet werden. Die starke Streuung der Werte im Be­
reich der Regression ließ dabei jedoch keinen eindeutigen Zusammenhang erkennen. Die 
maximale Ammonium-Oxidationsrate r von Biofilter 2 (0.50 g m·2 Tag·') konnte schon bei 
einer N02--N Konzentration von 0.91 mg L"1 N02--N beobachtet werden. 
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3.6 Übersicht der wichtigsten Ergebnisse aus den einzelnen Versuchszeit­
räumen 
3.6.1 Temperatur und Sauerstoffgehalt in den Biofiltern bei mittlerem und hohem 
Salzgehalt 
Tab. 28: Temperatur und Sauerstoffgehalt des Wassers in der experimentellen Kreislaufanlage im gemein· 
samen Zulauf und in den Abläufen beider Biofilter während der einzelnen Versuchszeiträume (Versuch 1 :  24· 
h-Versuch mit mittlerem Salzgehalt, Versuch 2: Langzeitversuch mit mittlerem Salzgehalt, Versuch 3: Lang­
zeitversuch nach frhöhung des Salzgehaltes, Versuch 4: Langzeitversuch mit hohem Salzgehalt). Die Angabe 
der Werte erfolgt als Mittelwerte x mit Standardabweichung (± s) und Anzahl der Messungen (n) für den Ver­
suchszeitraum. Der Abstand zwischen den Messungen betrug 1 0  Minuten. 
Versuch Biofilterzulauf Ablauf Biofilter 1 Ablauf Biofilter 2 
Temperatur ('C) 23.88± 0. 1 6 (n=145) 23.74 ± 0. 14  (n=145) 23.93 ± 0. 14 (n=145) 
Sauerstoff (mg L') 6.85± 0.32 (n=145) 7.46 ± 0. 1 4  (n=l 45) 6.95 ± 0.07 (n=145) 
2 Temperatur ('C) 24.36 ± 1 . 1 1  (n=4250) 24.66 ± 1.20 (n=4250) 24.54 ± 1 . 10 (n=4250) 
Sauerstoff (mg L') 7.01 ± 0.38 (n=4250) 6.98 ± 0.41 (n=4250) 6.52 ± 0.58 (n=4250) 
3 Temperatur ('C) 24.50 ± 0.64 (n=4235) 24.62 ± 0.64 (n=4235) 24.37± 0.63 (n=4235) 
Sauerstoff (mg L') 7. 1 4  ± 0.54 (n=4238) 6.59± 0.47 (n=4238) 6.83 ± 0.37 (n=4238) 
4 Temperatur ('C) 25.85 ± 0.59 (n=3696) 25.84 ± 0.64 (n=3696) 26.03 ± 0.64 (n=3696) 
Sauerstoff (mg L') 7.36 ± 0.59 (n=3696) 6.93 ± 0.29 (n=3696) 7 . 1 1  ± 0.39 (n=3696) 
3.6.2 pH-Schwankungen in den Biofiltern bei mittlerem und hohem Salzgehalt 
Tab. 29: pH·Werte in der experimentellen Kreislaufanlage im Zulauf und in den Abläufen beider Biofilter wah· 
rend der einzelnen Versuchszeiträume (Versuch 1 :  24-h·Versuch mit mittlerem Salzgehalt, Versuch 2: Long· 
zeitversuch mit mittlerem Salzgehalt, Versuch 3: Langzeitversuch nach Erhöhung des Salzgehaltes, Versuch 
4: Langzeitversuch mit hohem Salzgehalt). Angabe der Mittelwerte x, die beide Tagesmessungen (8.00 Uhr 
und 14.00 Uhr) einschlie�en, mit Standardabweichung (± s) und Anzahl der Messungen (n) für den Versuchs· 
zeitraum. 
Versuch 
2 
3 
4 
Biofilterzulauf 
8.0 1  ± 0. 1 8  (n=22) 
7.78 ± 0.20 (n= 18) 
7.72 ± 0.08 (n= 1 8) 
7.80 ± 0.07 (n= 1 6) 
Ablauf Biofilter 1 Ablauf Biofilter 2 
7.99 ± 0. 1 6  (n=24) 7.98 ± 0. 1 6  (n=24) 
7.80 ± 0.2 1 (n= 1 8) 7.76 ± 0.23 (n= 18) 
7.70 ± 0.07 (n= 1 8) 7.66 ± 0.06 (n= 1 8) 
7.78 ± 0.08 (n= 1 4) 7.72 ± 0.08 (n= 1 4) 
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3.6.3 Wachstum von 0. niloticus bei mittlerem und hohem Salzgehalt 
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Tab. 30: Übersicht der Gewichts- und Längenänderungen von 0. niloticus während der Langzeitversuche 
(Versuch 2: Langzeitversuch mit mittlerem Salzgehalt, Versuch 3: Langzeitversuch nach Erhöhung des Salz­
gehaltes, Versuch 4: Langzeitversuch mit hohem Salzgehalt). Die Werte beziehen sich auf Naf,gewichte in kg 
(für den Beckenbesatz) und in g (für x) bzw. Totallängen (in cm) unter Angabe der Standardabweichungen (± 
s). Soweit nicht anders angegeben, beziehen sich die Mittelwerte auf eine einheitliche Stichprobe (n=30). Die 
maximalen Wachstumsraten beziehen sich auf eine Versuchsdauer von 30 Tagen und wurden nach der Glei-
chung für die max. Wachstumsrate = 1 00 x [( x+s .•. - x+s ) / 30] berechnet . 
-; r .... � """""' 
Becken 1 Becken 2 Becken 3 Becken 4 Gesamt 
Versuch 2 
Besatz in kg 24.32 24.87 66.0 66.9 182. 1 
(Versuchsbeginn) (n= l 58) (n=147) (n= l 75) (n=220) (n=700) 
Besatz in kg 37.5 39. 1 78.8 84.9 240.3 
(Versuchsende) (n=l 58) (n=145) (n= l 73) (n=203) (n=679) 
Gewicht X in g 169.0 ±43.2 166.0 ± 45.6 369. 0 ±  77.0 295.0 ±  65.6 
(Versuchsbeginn) 
Gewicht X in g 277.3 ±88.5 270.0 ± 70. 1 465. 0 ±  1 3 1 . 1  382.5 ± 89.9 
(Versuchsende) 
Max. Wachstumsrate 1.82 1.58 0.96 0.90 
(% Zuwachs Tag') 
Totallänge Xin cm 19. 8 ±  1 .4  19. 9 ±  1 .5  25. 9 ±  1 .9 24.6 ± 2.0 
(Versuchsbeginn) 
Totallänge Xin cm 22. 7 ± 2. 1  22.9 ± 2.7 27.4 ± 2.6 25. 6 ±  1 .8 (Versuchsende) 
Versuch 3 
Besatz in kg 37.50 39. 1 73. 1 5  72.4 222. 1 5  
(Versuchsbeginn) (n=l 56) (n=143) (n= 161)  (n=l  68) (n=628) 
Besatz in kg 36.20 35.01 69. 1 69.8 2 1 0. 1 1  
(Versuchsende) (n= l 43) (n= l 38) (n= l 33) (n=l 52) (n=566) 
Gewicht X in g 240.0 ±55.0 245.0 ± 40.6 454.0 ±  69. 1 43 1 . 0 ±  85.6 
(Versuchsbeginn) 
Gewicht Xin g 253.0 ±70.5 254.0 ± 68. 1 520.0 ± 140.0 536.5 ± 184.9 
(Versuchsende) 
Max. Wachstumsrate 0.31 0.40 0. 77 1 . 1 1  
(% Zuwachs Tag1) 
Toto/fange X in cm 19.2 ± 1 .3  20. 0 ±  1 . 5  26.0 ± 3.4 23.9 ± 2.6 
(Versuchsbeginn) 
Totalfänge Xin cm 22.4 ± 3.0 22.5 ± 2.8 29.3 ± 2.7 27.3 ± 2. 1 (Versuchsende) 
Fortsetzung der Tabelle M e e r auf folgender Seite 
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Versuch 4 
Besatz in kg 28.36 29.93 49.4 55.2 162.89 
(Versuchsbeginn) (n=1 1 6) (n=/ 18) (n=97) (n=121) (n=446) 
Besatz in kg 35.05 32.80 46.2 49.6 163.65 
(Versuchsende) (n=1 12) (n=l l  3) (n=86) (n=l04) (n=416) 
Gewicht Xin 9 253.0±65.0 254.0 ± 76.6 515.0±  130.4 460.0 ± 80.0 
(Versuchsbeginn) 
Gewicht X in g 323.0 ±85.5 290.0 ± 105.0 544.0 ± 1 3 1 .0 482.0 ±  89.8 (Versuchsende) 
Max. Wachstumsrate 0.83 0.60 0. 1 5  0. 1 9  
(% zuwachs Tag') 
Totaflänge Xin cm 20.3 ± 1 .3  20. 0 ±  1 .5  26.0 ± 2.0 24. 0 ±  2.5 
(Versuchsbeginn) 
Totaflänge Xin cm 24.5 ±  2.7 23.7 ±  2.3 29.7 ±  2.8 27. 7 ±  2.6 
(Versuchsende) 
3.6.4 Nitritwerte im Zu- und Ablauf der Biofilter bei mittlerem und hohem Salzgehalt 
Tab. 3 1 :  Schwankungsbreite der NO;·N-Tagesmittelwerte im Biofilterzulauf und in beiden Biofilterablauf'" 
während der einzelnen Versuchszeitraume (Versuch 1 :  24·h·Versuch mit mittlerem Salzgehalt, Versuch 2: 
Langzeitversuch mit mittlerem Salzgehalt, Versuch 3: Langzeitversuch nach Erhöhung des Salzgehaltes. 
Versuch 4: Langzeitversuch mit hohem Salzgehalt). Angabe der mittleren NO;·N-Konzentration (x ± s; n) f"r 
die gesamte Versuchsdauer. 
Versuch Biofilterzulauf 
(mg L'') 
Schwankungsbreite 0.44 - 0.68 
Mittelwert (x ± s; n) 0.55 ± 0.09 (n=l 2) 
-----··-- -
2 Schwankungsbreite 0.54 - 1 . 60 
Ablauf Biofilter 1 
(mg L'') 
0.28 - 0.38 
0.33 ± 0.04 (n= 1 2) 
0.37 - 1 .32 
Ablauf Biofilter 2 
(mg t') 
0.25 - 0.35 
0.30 ± 0.03 (n=l 2) 
0.3 1  - 0.98 
0.47 ± 0.23 (n= 16) _ _ ____ __ ,__ - - - ·-·-- ------------- --- -- - ---- - - - - -'--- ...:....-Mittelwert (x ± s; n) 0.86 ± 0.35 (n= 1 6) 0.60 ± 0.37 (n= 1 6) 
3 Schwankungsbreite 
Mittelwert (x ± s; n) 
--- --------
4 Schwankungsbreite 
Mittelwert (x ± s; n) 
1 .36  - 2.87 
1 .85 ± 0.44 (n= 18) 
0.93 - 2.04 
1 .45  ± 0.43 (n= 14) 
1 .45 - 2.82 
1.89 ± 0.4 1 (n=1 8) 
0.93 - 1 . 74 
1 . 35 ± 0.32 (n= l4) 
1.51 - 2.82 
1.95 ± 0.39 (n=18) 
0.91 - 1.85 
1 . 34 ± 0.34 (n= 14) 
ERGEBNISSE 123 
3.6.5 Nitratreduktion in der Denitrifikationsstufe bei mittlerem und hohem Salzgehalt 
Tab. 32: Konzentrationsbereiche der NO;·N-Wene im Zulauf und Ablauf der Denitrifikationseinheit während 
der einzelnen Versuchszeiträume (Versuch 1 :  24-h-Versuch mit mittlerem Salzgehalt, Versuch 2: Langzeitver­
such mit mittlerem Salzgehalt, Versuch 3: Langzeitversuch nach Erhöhung des Salzgehaltes, Versuch 4: 
Langzeitversuch mit hohem Salzgehalt). Aus den mittleren NO;·N·Wenen des Zu- und Ablaufs wurde die Dif· 
ferenz LI (x ± s; n) als Mall für die Effizienz der Nitratreduktion durch die Denitrifikationsstufe berechnet. 
Versuch 
Schwankungsbreite 
Mittelwert (x ± s; n) 
2 Schwankungsbreite 
Mittelwert (x ± s; n) 
3 Schwankungsbreite 
Mitte/wen (x ± s; n) 
4 Schwankungsbreite 
Mittelwert (x ± s; n) 
Zulauf Denitrifikation Ablauf Denitrifikation 
(mg L ') (mg C') 
28.7 - 39.7 0.56 - 2.26 
35. 1 8 ± 4. 1 6 (n=7) 1.60 ± 0.80 (n=7) 
3 1 .3 - 53.7 0. 1 4  - 25.2 
4 1 .87 ± 6.72 (n=8) 12.04 ± 1 0.34 (n=8) 
20.0 - 4 1 . 7  5. 7 - 25.0 
3 1 .85 ± 7. 1 O (n=6) 1 7.49 ± 7.47 (n=6) 
26.5 - 45. 1 1 4.9 - 39.2 
33.25 ± 7.42 (n=6) 20.88 ± 9.73 (n=6) 
LI Zulauf· Ablauf 
(mg L·'J 
33. 1 7  ± 4.36 (n=7) 
29.83 ± 13.84 (n=8) 
14.36 ± 4.58 (n=6) 
12.38 ± 4.38 (n=6) 
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3.6.7 Ammonium- und Ammoniakwerte im Zu- und Ablauf der Biofilter bei mittlerem 
und hohem Salzgehalt 
Tab. 33: Konzentrationsbereiche der NH;·N und NH;N-Werte im Biofilterzulauf und In beiden Biofilterabliiu­
fen während der einzelnen Versuchszeiträume (Versuch 1 :  24-h-Versuch mit mittlerem Salzgehalt, Versuch 2: 
Langzeitversuch mit mittlerem Salzgehalt, Versuch 3: Langzeitversuch nach Erhöhung des Salzgehaltes, 
Versuch 4: Langzeitversuch mit hohem Salzgehalt), unter Angabe der mittleren Konzentrationen (x ± s; n) für 
die Versuchsdauer. Alle Werte wurden rechnerisch aus den Werten der Gesamtammonium-Bestimmungen 
ermittelt. 
Versuch Biofilterzulauf Ablauf Biofilter I Ablauf Biofilter 2 
(mg L·') (mg L') (mg L') 
NH;-N 0.48 - 0.99 0.20 - 0.3 1  0. 1 7 - 0.39 
0.67 ± 0.03 (n= 12) 0.26 ± 0.03 In= 1 2! 0.27 ± 0.06 (n= l 2) 
NH ·N 0.023 - 0.047 0.008 - 0.030 0.008 - 0.062 ' 
0.033 ± 0.001 (n= I  I) 0.0 1 5  ± 0.006 (n= 12) 0.0 1 7 ± 0.015 (n=12) 
2 NH •-N 0.37 - 0.96 0. 1 0  - 0.40 0.07 - 0.92 • 
0.57 ± 0. 1 7  (n=9) 0.23 ± 0.09 (n=9) 0.21 ± 0.07 (n=9) 
NH ·N 0.008 - 0.074 0.003 - 0.0 1 7  0.003 - 0.051 ' 
0.025 ± 0.020 (n=9) 0.007 ± 0.005 (n=9) 0.006 ± 0.004 (n=9) 
3 NH;-N 1.99 - 5.06 1.53 - 3.91 1.40 - 3.82 
3.62 ± 0.93 (n=8) 2.79 ± 0.73 (n=8) 2.65 ± 0.79 (n=8) 
NH·N 0.05 - 0. 1 3  0.04 - 0. 1 0  0.03 - 0.09 ' 
0.09 ± 0.03 (n=B) 0.07 ± 0.02 (n=8) 0.06 ± 0.02 (n=8) 
4 NH •-N 2.36 - 3.57 1.85 - 2.86 1 .65 - 2.96 • 
2.76 ± 0.39 (n=8) 2. 1 9  ± 0.35 (n=B) 2.02 ± 0.46 (n=8) 
NH;N 0.07 - 0. 1 5  0.04 - 0. 1 0  0.04 - 0. 1 0  
0.09 ± 0.02 (n=8) 0.07 ± 0.02 (n=8) 0.06 ± 0.02 (n=8) 
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3.6.8 Ammonium-Oxidationsraten rder Biofilter bei mittlerem und hohem Salzgehalt 
Biofilter 1 
0.5 .. Versuch 1 (24h, 16 psu) "' Versuch 2 (30 Tage, 16 psu) • Versuch 3 (30 Tage, 30 psu) 
0.4 0 Versuch 4 (30 Tage, 30 psu) 
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Abb. 65: Beziehung zwischen der Ammonium-Oxidationsrate r (g m·2 Tag·' NH,;-NJ und der mittleren Ammoni­
umkonzentration im Zulauf beider Biofilter (mg C' NH,;-NJ während der einzelnen Versuchszeiträume (Ver ­
such 1 :  24-h-Versuch mit mittlerem Salzgehalt, Versuch 2: Langzeitversuch mit mittlerem Salzgehalt, Ver· 
such 3: Langzeitversuch nach Erhöhung des Salzgehaltes, Versuch 4: Langzeitversuch mit hohem Salzgehalt). 
Dargestellt sind Mittelwerte, die beide Probennahmen (8.00 Uhr und 14.00 Uhr) einschließen. An die Werte 
wurde eine lineare Regression angepaßt. 
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4. DISKUSSION 
Im Rahmen des methodischen Teils der Arbeit wurde ein weitgehend geschlossenes Meer­
wasser-Kreislaufsystem aufgebaut. Die tägliche Wassererneuerungsrate des Systems be­
schränkte sich ausschließlich auf den Wassermengenausgleich, der durch Verdunstung unc 
Spritzwasserverluste sowie durch das Ablassen der Standrohre und das manuelle Absaugen 
der Sedimente aus dem Absetzbecken notwendig war. Mit einer durchschnittlichen täglichen 
Wassererneuerungsrate zwischen 6.0% und 7.5% des gesamten Systemwasservolumens 
erfüllte das Kreislaufsystem die Anforderungen, die an eine moderne Anlage zur Fischzucht 
gestellt werden müssen. Eine tägliche Wassererneuerung von weniger als 10% des gesam­
ten Systemwasservolumens wird als umweltverträglich und wirtschaftlich angesehen (Twa­
rowska et al. 1997). Mit der Fertigstellung der Kreislaufanlage wurde in der Abteilung Fische­
reibiologie am Institut für Meereskunde ein intensives Haltungssystem etabliert, das die Auf­
zucht und Haltung von Fischen sowie die detaillierte Untersuchung einzelner Systemkompo­
nenten unter Berücksichtigung biologischer, biochemischer und physikalischer Fragestellu�­
gen unter intensiven Haltungsbedingungen ermöglichte. Der Bau der Kreislaufanlage war 
Voraussetzung für die Durchführung des experimentellen Teils der Arbeit. 
Im experimentellen Teil der Arbeit wurde die biologische Aufbereitungsleistung der Biofilter 
bei zwei verschiedenen Salzgehalten detailliert beobachtet und es wurde untersucht, ob ein 
Zusammenhang zwischen der Wachstumsleistung der Versuchsfische ( Oreochromis niloli­
cus) und den (in den einzelnen Versuchszeiträumen) variierenden Wasserqualitätskriterien 
bestand. Aufgrund der bekannten Tatsache, daß lange Anlaufphasen für biologische Filte'. 
benötigt werden (4 - 6 Monate im Süßwasser, Rosenthal 1978b), bis sich in diesen ein we;t­
gehend stabiles Gleichgewicht einstellt, war für die Konstruktion und Einlaufphase des Sy­
stems sowie für das Fischwachstum ein Jahr erforderlich. Die vorgestellten Versuchsab­
schnitte beschränkten sich daher auf einen relativ kurzen Zeitraum von insgesamt 4 v, Mc­
naten während der zweijährigen Betriebsphase des Kreislaufsystems. Erst am Ende des 
ersten Betriebsjahres waren die Voraussetzungen für die Durchführung der experimentelle" 
Versuchsreihen, die im Ergebnisteil präsentiert wurden, erfüllt. 
Da Entwicklung und Aufbau der experimentellen Kreislaufanlage zwei Schwerpunkte dieser 
Arbeit waren, werden im ersten Teil der Diskussion zunächst verschiedene methodi5'."'.16 
Aspekte des Gesamtkonzepts der Kreislaufanlage einschließlich der einzelnen Systemkor;,­
ponenten zur Wasseraufbereitung diskutiert. Es werden Vorschläge zur Optimierung des 
Systems bzw. einzelner Systemkomponenten vorgestellt. Im zweiten Teil werden die Erget­
nisse der einzelnen Versuchszeiträume erörtert und in Zusammenhang mit den Ergebniss,, 
anderer Untersuchungen zur gleichen Thematik diskutiert. 
DISKUSSION 127 
4.1 . Methodische Aspekte des Systemdesigns und der Komponenten zur Wasserauf­
bereitung 
4.1.1 Gesamtkonzept der experimentellen Kreislaufanlage 
Wie in der Einleitung bereits erwähnt wurde, bedeutet die Wiederverwendung von Wasser in 
einem Kreislaufsystem kein neues Verfahren in der Fischzucht. Dementsprechend groß ist 
die Anzahl an Arbeiten, die sich mit der Anwendung und Weiterentwicklung der Kreislauf­
technologie in der Aquakultur unter Einsatz konventioneller Verfahren aus der Abwasser­
technik (u.a. Belebtschlammverfahren, Tropfkörper-Biofilter und Denitrifikationsverfahren) 
befassen (u.a. Meske 1971, Meade 1973, 1974, Liao & Maya 1973). In neueren Arbeiten 
wurden bereits moderne Verfahren (Ozonisierung, Abschäumung und Schwebbettfilter) zur 
Wasseraufbereitung berücksichtigt (Dwivedy 197 4, Rosenthal & Sander 1975, Mathews et 
al. 1978, Rosenthal & Otte 1980, Rosenthal & Krüner 1984, Eikebrokk 1990, Yong-liang 
1990, Greiner & Timmons 1998, Twarowska et al. 1997, Singh et al.1999). 
Ein Schwerpunkt der neueren Arbeiten an Kreislaufsystemen (Honeyfield & Watten 1996, 
DeLos Reyes Jr. et al. 1996, 1997, Malone et al. 1996 , Greiner & Timmons 1998, Kirn et al. 
2000, Lekang & Kleppe 2000, Suantika et al. 2000) ist aber weiterhin die Untersuchung der 
biochemischen Prozesse, die an der biologischen Wasseraufbereitung beteiligt sind. Insbe­
sondere die an der bakteriellen Nitrifikation innerhalb der Biofilter beteiligten Vorgänge und 
die damit verbundene Optimierung bzw. Neuentwicklung von Biofiltersystemen, haben für die 
Entwicklung von Kreislaufsystemen eine große Bedeutung. Die Umsetzung experimenteller 
Laboranlagen in die Dimensionen kommerziell betriebener Kreislaufanlagen führte in der 
Vergangenheit nur selten zum Erfolg. Es hat sich gezeigt, daß noch immer grundlegender 
Informationsbedarf besteht. Es fehlt bis heute an Untersuchungen, welche die Leistungseffi­
zienz von Biofiltern in Meerwassersystemen detailliert untersucht haben. 
Das im Rahmen dieser Arbeit angewandte Anlagendesign unterscheidet sich in folgenden 
Punkten von anderen (experimentellen) Kreislaufsystemen: 
(1) Der gesamte Volumenstrom (max. 8 m3) aus den Haltungsbecken wurde primär über 
die Abschäumungs- und Ozonisierungsanlage geführt und in den Pumpensumpf ge­
leitet, aus dem das Wasser über die Biofilter und Haltungsbecken verteilt wurde. 
(2) Die biologische Wasseraufbereitung wurde ausschließlich im Bypass betrieben und 
erhielt den Volumenstrom (max. 4 m3) aus dem Pumpensumpf hinter der Ozonisie­
rungseinheit. 
(3) Feintrübe, das heißt Feststoffe mit einer durchschnittlichen Partikelgröße <30 µm, 
konnte durch den Abschäumer zu unterschiedlichen Anteilen in Abhängigkeit von der 
Durchflußmenge und Verweil-/Kontaktzeit des Wassers aus dem System eliminiert 
werden. 
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(4) Die Belüftung (02-Anreicherung) des Systems erfolgte aufgrund der hohen Sauerstoff­
anreicherungs-Effizienz des Abschäumers ausschließlich mit Raum- bzw. Preßluft und 
ohne Einsatz von technischem Sauerstoff. 
Ziel war auch eine Reduzierung der Anzahl der Bypass-Schleifen innerhalb des Kreislaufes, 
womit das Anlagendesign nicht dem generellen Trend bei der Entwicklung der Kreislauftech­
nologie folgte (Hilge 1983). Das Betreiben der verschiedenen biologischen, mechanischen 
und chemischen Komponenten zur Wasseraufbereitung in getrennten Bypass-Kreisläufen 
hat den Vorteil, daß eine gegenseitige Beeinflussung der Systemkomponenten minimiert und 
Volumenanteile für die einzelnen Komponenten zugunsten der Haltungseinheiten (Becken, 
Langstromrinnen etc.) verschoben werden können (Rosenthal & Krüner 1984). Da die ein­
zelnen Systemkomponenten dadurch kleiner dimensioniert werden können, ergeben sich für 
"multiple-cycle-systems" 3 u.a. geringere Investitionskosten. Primäres Ziel des hier vorge­
stellten Anlagenkonzeptes war jedoch nicht die Prüfung der Wirtschaftlichkeit und lnvestiti· 
onskosten für das System, sondern die detaillierte Untersuchung der Leistungseffizienz von 
Systemkomponenten zur biologischen Wasseraufbereitung. 
Das Bypass-Verfahren wurde in der experimentellen Kreislaufanlage nur für die Komponen­
ten der biologischeff Wasseraufbereitung (aerobe Tropfkörper und Denitrifikationseinheit) 
angewendet. Zum einen wurde hierdurch eine Verkleinerung des Filtervolumens und der 
Filteroberfläche, die notwendig gewesen wäre, um den vollständigen Direktstrom aus den 
Haltungseinheiten aufnehmen zu können, erreicht; zum anderen wurde durch die im Teil· 
kreislauf betriebenen biologischen Filter eine Vermischung von biologisch aufbereitetem 
Wasser und noch belastetem, ungeklärtem Wasser erreicht. Diese Vermischung hatte einen 
Verdünnungseffekt auf die tagezeitabhängige Erhöhung und Erniedrigung der Konzentratio­
nen von stickstoffhaltigen Stoffwechselausscheidungsprodukten der Versuchsfische. In Un· 
tersuchungen an Kreislaufsystemen konnte nachgewiesen werden, daß die Schwankungen 
in der Ammoniakexkretion der Fische, die im Tagesgang in einem Kreislaufsystem auftreten 
(Paulson 1 978, Rosenthal et al. 1981, Poxton & Allouse 1987), z.T. erheblich sind. Daraus 
resultieren Kurzzeitexpositionen der Fische und der Bakterienpopulationen innerhalb der 
Biofilter gegenüber erhöhten Konzentrationen der Stoffwechselausscheidungen, die vermie· 
den bzw. reduziert werden müssen. Durch die Versorgung der Biofilter über einen Neben· 
strom konnten hohe Nährstoffamplituden (z.B. hohe Nitritwerte im Ablauf der Biofilter} ver­
mieden und die Ammoniumlast der Biofilter relativ konstant gehalten werden. 
4.1.2 Effizienz der Feststoffseparation 
Über die Sedimentfallen an den Abläufen der Haltungseinheiten konnte ein Großteil der ab· 
setzbaren organischen Partikel (Futterreste, Faeces} bereits vor dem eigentlichen Sedimen· 
tationsvorgang im nachfolgenden Absetzbecken (Pumpensumpf 1} aus dem System entfernt 
3 Sogenannte •multiple-cycle-systems" funktionieren unter Anwendung einzelner Teilkreisläufe, in denen einzelne Systemkorn· 
ponenten nur jeweils einen bestimmten Anteil des gesamten Systemwasser-Volumenstromes aufnehmen (Bypass-Betrieb). 
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werden. Bei der Planung der experimentellen Kreislaufanlage wurde dieser Mechanismus 
von Beginn an berücksichtigt, da die frühzeitige Entfernung von absetzbaren, organischen 
Feststoffpartikeln eine erhebliche Entlastung der nachfolgenden Systemkomponenten be­
deutet (Bruce 1971, Losordo 1998, Twarowska et al. 1997). 
Ein Schwachpunkt des Systems war hierbei sicherlich das große Zeitintervall zwischen den 
Entleerungszeiten (8.00 Uhr und 16.00 Uhr) der Sedimentfallen; kürzere Zeitintervalle hätten 
zu einer Reduzierung der BSB-Belastung sowie der organischen Belastung des Kreislauf­
wassers beigetragen (Rosenthal & Krüner 1 984). Dies hätte u.a. durch den Einsatz alternati­
ver Sinkstoffallen erreicht werden können; durch sogenannte Hydrozyklone, in denen ab­
setzbare Feststoffe durch eine tangentiale Wasserführung innerhalb eines konischen Behäl­
ters sedimentieren, können bis zu 87% der Feststoffe (mit einer durchschnittlichen Partikel­
größe >77 µm) aus einem Kreislaufsystem entfernt werden (Scott & Allard 1984). Eine von 
Twaroswka et al. (1997) vorgestellte Sinkstoffalle (Eco-trap®) arbeitet mit einer durchschnitt­
lichen Feststoff-Entfernungsrate• von 80%. Der Einsatz dieser zumeist automatisch gere­
gelten Systeme ist jedoch häufig mit hohem Wasser- und Energieverbrauch für den Spülvor­
g ang verbunden und muß im Falle einer nachfolgenden Rückgewinnung des verbrauchten 
Wassers außerdem mit einer weiteren Sedimentationsstufe gekoppelt werden. 
Für die vorgestellte experimentelle Anlage kann die Funktion der manuell betriebenen 
Sinkstoffallen im Rahmen der durchgeführten experimentellen Untersuchungen zusammen­
fassend als zweckmäßig und effizient beurteilt werden; in kommerziell betriebenen Kreis­
laufsystemen hingegen sollten an den Abläufen der einzelnen Haltungseinheiten automa­
tisch (über Magnetventile) gesteuerte Absetzvorrichtungen für Feststoffe eingesetzt werden, 
über die in regelmäßigen Zeitabständen Sedimente aus dem System entfernt werden kön­
nen. 
Ein weiterer Teil der partikulären Feststoffe sedimentierte im Sedimentationsbecken (Pum­
pensumpf 1 )  und konnte somit aus dem System entfernt werden, bevor der Abschäumer 
erreicht wurde. Eine quantitative Erfassung des Größenspektrums der sedimentierten und 
gelösten Feststoffe wurde im Rahmen der Arbeit nicht vorgenommen. Es konnte aber durch 
das Filtrieren der Wasserproben mit Membranfiltern qualitativ eine Abnahme der Feststoff­
konzentrationen zwischen den Zu- und Abläufen des Sedimentationsbeckens und des Ab­
schäumers nachgewiesen werden. Dabei zeigte sich, daß im Sedimentationsbecken durch­
schnittlich 30% der Feststoffe aus dem zulaufenden Wasser entfernt wurden. Im Abschäu­
mer wurden im Durchschnitt weitere 25% - 30% der Feststoffpartikel entfernt. 
Die Effizienz der Partikelentfernung durch den Abschäumer, der in dieser Untersuchung zur 
Entfernung sowohl gelöster, als auch absetzbarer organischer Verbindungen eingesetzt 
wurde, kann nicht direkt mit einer Feststoffentfernung durch mechanische Filter (z.B. Trom­
melfilter) verglichen werden. Die beiden Komponenten unterscheiden sich grundlegend (a) 
durch das Größenspektrum der entfernten Partikel und (b) durch ihre hydraulischen Bela­
stungsraten; in einem weitgehend geschlossenen Kreislaufsystem zeichnen sich die Fest-
4 bezogen auf die Feststoffkonzentration im Zulauf der Sinkstoffalle 
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. stoffpartikel im allgemeinen durch eine andere Größenverteilung aus als z.B. in einem offe­
nen Durchflußsystem. Im Kreislaufsystem werden die Feststoffe durch Pumpen und mehr­
malige Passagen der Filterkomponenten mechanisch zerkleinert. Kleinere Partikel können 
somit in dem System akkumulieren (Libey 1993, langer et al. 1 996). 
Die Effizienz mit der eine Feststoffentfernung durch einen mechanischen Trommelfilter er­
folgt, ist neben den verschiedenen Betriebsparametern (Salzgehalt, Fütterungsrate, Durch­
flußraten, usw.) des Kreislaufsystems besonders von der verfügbaren Fläche und der Po­
rengröße der Filteroberfläche abhängig (Chen et al. 1 994). In Durchflußsystemen arbeiten 
Trommelfilter gewöhnlich mit einer Feststoff-Entfernungseffizienz zwischen 63% und 70% 
(Bergheim et al. 1 993, Eikebrokk et al. 1995). In Kreislaufsystemen werden dagegen niedri­
gere Feststoff-Entfernungsraten erreicht. Twarowska et al. 1 997 zeigten, daß in einem 
Kreislaufsystem durch einen Trommelfilter (Hydrotech, Model 501 , Porengröße 60 µm) 
durchschnittlich 36.5% - 41 % der Feststoffe entfernt werden können. langer et al. ( 1996) 
beobachteten in einem Trommelfilter (Hydrotech, 1 20 l, Porengröße 40 µm) nur eine durch­
schnittliche Feststoffentfernung von 1 8.4%. Die niedrigere Effizienz der mechanischen Filter 
in einem Kreislaufsystem gegenüber der Effizienz in einem Durchflußsystem ist u.a. auf den 
größeren Anteil der Feststofffraktion kleinerer Partikel (der sog. "Feintrübe') zurückzuführen, 
die wirkungsvoll nur durch den Einsatz von Abschäumern entfernt werden kann. 
Ein Schwachpunkt des experimentellen Teils der vorliegenden Arbeit war, daß der Einfluß 
der Abschäumtechnik in Kombination mit der eingesetzten Ozonisierung auf die Oxidation 
der Stickstoffkomponenten nicht detaillierter untersucht wurde. In den Arbeiten von Rosent­
hal & Sander (1 975), Rosenthal & Westernhagen (1976) und Rosenthal et al. (1978) ist je­
doch der Einsatz von Abschäumvorrichtungen zur physikalischen und chemischen Wasser­
aufbereitung in Kombination mit Ozon in Meerwasser-Kreislaufanlagen detailliert untersucht 
worden. Die Ergebnisse der Untersuchungen zeigen in Übereinstimmung mit anderen Ar­
beiten zur gleichen Thematik (lawson & Wheaton 1978, 1 980, Mathews et al. 1979, Whea­
ton et al. 1 979) eine hohe Effizienz der Abschäumtechnik (z.T. in Kombination mit einer 
Ozonisierung) bei der Entfernung organischer Verbindungen (Proteine, Aminosäuren, 
Gelbstoffe). Die Ergebnisse zeigen weiterhin, daß Abschäumer im Meerwasser zu einer Er­
niedrigung des chemischen Sauerstoffbedarfs (CSB) beitragen und außerdem an der Oxida­
tion (durch Ozon) von Nitrit zu Nitrat beteiligt sind. Da die Bypass-Ozonisierung in allen vier 
Versuchen mit der gleichen Intensität erfolgte (2 g Ozon h"1) ,  kann eine signifikante Beein­
flussung der Ergebnisse in den einzelnen Versuchszeiträumen durch die Ozonisierung wei­
testgehend unberücksichtigt bleiben; der Einfluß von Ozon sollte aber dennoch, insbesonde­
re bezüglich der nachgewiesenen Effizienz von Ozon bei der Nitritoxidation (Rosenthal et al. 
1978), nicht rückhaltlos ausgeschlossen werden. 
Der Abschäumer Helgoland 700 überzeugte vor allem durch eine hohe Belüftungseffizienz. 
Das Wasser im Ablauf des Abschäumers zeigte während der Einzelversuche immer eine 
durchschnittliche Sauerstoffsättigung von mindestens 1 05%. Eine mögliche Oxidation von 
Ammonium innerhalb des Abschäumers wurde nicht untersucht. Zwar kann nach Jürs (1966) 
in Abwasser keine Ammoniumoxidation durch Ozon beobachtet werden, es ist aber davon 
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auszugehen, daß aufgrund der Entfernung organischer Verbindungen (sowohl in gelöster als 
auch suspendierter Form) mittels des Abschäumers eine Erniedrigung der Ammoniumlast 
erfolgte, die sich positiv auf die Funktion der Biofilter auswirkte. Der Zusammenhang zwi­
schen (indirekter) Ammoniumentfernung durch Separation organischer Verbindungen im 
Abschäumer ist u.a. in den Arbeiten von Dwivedy (1 973 & 1 974) nachgewiesen worden. Die 
Leistungseffizienz des Abschäumers bei der Entfernung kleinster Feststofffraktionen wurde 
parallel zu dieser Arbeit im Rahmen einer weiteren Dissertation (Dipl. Biol. J. langer, Abt. 
Fischereibiologie) untersucht. 
Voraussetzung für die kontinuierliche Leistung des Abschäumers war die gesteuerte Blasen­
bildung in der Wassersäule, die dafür sorgte, daß sich die kolloidal gelösten und feinpartiku­
lären Substanzen aufgrund der Oberflächenspannung an der Grenzfläche Luftblase/Wasser 
an die Luftblasen anlagerten und mit dem Gasstrom nach oben gerissen wurden. Der mittle­
re und der hohe Salzgehalt, mit dem die Kreislaufanlage während der einzelnen Versuchs­
zeiträume betrieben wurde, hatte dabei einen positiven Effekt, sowohl auf die Anzahl als 
auch auf den Durchmesser der produzierten Blasen. In Süßwasser ist die Effektivität der 
Abschäumtechnik aufgrund der geringeren Oberflächenspannung (und damit wegen der ge­
ringeren Schaumausbildung) deutlich niedriger (Spotte 1 979, Maclntyre 1 974). Trotz der 
grundsätzlichen Voraussetzungen für die Blasenbildung, die durch einen Salzgehalt von 
mindestens 1 6  psu während aller Versuche gegeben waren, wurden kurzfristige Unterbre­
chungen in der Schaumbildung beobachtet. Diese traten meist unmittelbar nach der Fütte­
rung der Versuchsfische auf. Als Ursache für diese Beobachtung wurde eine Herabsetzung 
der Oberflächenspannung des Wassers durch Fette, die aus den Futtermitteln entwichen, 
angenommen. Zwar wurde Futter mit einem vergleichsweise niedrigen Rohfettanteil (14%) 
verwendet, dennoch hat wahrscheinlich die Verteilung freigesetzter Fette aus den Futterpel­
lets (in Form eines feinen Oberflächenfilms) die Blasenbildung innerhalb des Abschäumers 
behindert. 
Unter diesem Gesichtspunkt stellt die Positionierung eines Abschäumers im direkten Kreis­
lauf und unter Aufnahme des gesamten Wasserstromes aus den vier Haltungseinheiten des 
Systems, einen Schwachpunkt dar; dies gilt vor allem dann, wenn Hochenergiefutter mit ho­
hem Fettanteil eingesetzt werden. Für die Kreislauftechnologie ist deshalb zu fordern, daß 
die Futtermittelhersteller die Einbindung der Fette verbessern, um das Auslaugen zu mini­
mieren. Im Bypass-Betrieb hätte eine kontinuierliche Funktion des Abschäumers eventuell 
gewährleistet werden können. Aufgrund dieser Beobachtung kann für den Einsatz von Ab­
schäumvorrichtungen in geschlossenen Kreislaufanlagen die Empfehlung gegeben werden, 
den Abschäumer intermittierend zu betreiben. Diese Maßnahme kann außerdem dazu bei­
tragen, Energiekosten zu senken. 
Zusammenfassend läßt sich feststellen, daß mit dem Betrieb der Abschäumvorrichtung im 
Direktkreislauf eine gleichbleibende Belüftung und diskontinuierliche, Redoxpotential­
gesteuerte Ozonisierung des Haltungswassers erreicht werden konnte. Dabei wurde der 
direkte Einfluß von Ozon auf die Oxidation von Stickstoffkomponenten nicht näher unter­
sucht. Durch die permanente Entfernung der organischen Feintrübe konnte eine Belastung 
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der Biofilter durch Feststoffe deutlich reduziert werden. Damit konnte zu einem gewissen 
Anteil bereits Ammonium (indirekt in Form von Proteinen) aus dem Wasser entfernt werden 
(Dwivedy 1974). 
4.1.3 Eignung von Tropfkörpern zur biologischen Wasseraufbereitung 
Von insgesamt drei Tropfkörper-Biofiltern, die beim Bau der Anlage installiert wurden, sind 
nur zwei an den Kreislauf angeschlossen worden. Der dritte Biofilter diente als zusätzliche 
Sicherheit, falls einer der beiden anderen Biofilter ausgefallen wäre, oder für den Fall, daß 
die Nitrifikationsleistung von zwei Biofiltern nicht ausgereicht hätte, um zufriedenstellende 
Ammonium-Oxidationsraten zu erreichen. Die Ergebnisse zeigen, daß die Volumen der Filter 
bzw. die inneren Oberflächen der Füllkörper ausreichten, um eine Oxidation des Ammoni­
ums unter den entsprechenden Versuchsbedingungen gewährleisten zu können (eine aus­
führliche Diskussion der spezifischen Ammonium-Oxidationsraten r erfolgt in Kapitel 4.3.3). 
Gegenüber anderen Biofiltersystemen, wie z.B. Fließbettfiltern oder Sandfiltern, die in Kreis­
laufsystemen eingesetzt werden, zeichneten sich die eingesetzten Tropfkörper durch ver­
gleichsweise geringe innere Oberflächen aus. Je größer die innere Oberfläche eines Biofil­
ters ist, desto höher ist die zu erwartende Menge der Bakterien im anhaftenden Biofilm und 
desto größer die Ammonium-Oxidationsrate (Wheaton et al. 1994). Greiner & Timmons 
(1998) zeigten, daß die Effizienz der Ammoniumoxidation in Tropfkörpern außerdem mit ab­
nehmender Größe des Filtermaterials zunimmt. Deshalb kann durch den Einsatz von Filter­
material mit einem sehr geringen inneren Freiraum und Durchmesser die Effizienz der Am­
moniumoxidation unter Umständen gesteigert werden. Untergetauchte Sandfilter, die sich 
ebenfalls durch den Einsatz von Filtermaterial sehr kleinen Durchmessers auszeichnen, 
zeigten hingegen im direkten Vergleich mit Tropfkörper-Biofiltern geringere Ammonium­
Oxidationsraten (Singh et al. 1999). Die Ursache dafür liegt in der hohen 'Packungsdichte" 
des kleineren Filtermaterials. Füllkörper haben üblicherweise eine Oberfläche von 200 - 220 
m2 m·3. Größere Volumenoberflächen vermindern die Durchlässigkeit, sozusagen die " Po­
rengröße", und erhöhen die Gefahr des Zuwachsens bzw. Verstopfens (Koops 1991 ). 
Beim Aufbau des experimentellen Kreislaufsystems mußten aus Kostengründen Kompro­
misse bezüglich des Füllkörpermaterials gemacht werden. Als Filtermaterial kamen deshalb 
lose geschüttete, einzelne Füllkörper zum Einsatz. Über die Oberflächen des lose geschüt­
teten Materials wird das belastete Wasser nicht mit derselben Gleichmäßigkeit verrieselt wie 
es über vertikal ausgerichtetes Filtermaterial geschieht. Letzteres besteht meist aus kom­
pakten Elementen, welche das Innere des Biofilters von oben nach unten durchziehen. Verti­
kal ausgerichtete Materialien zeigen in der Regel eine höhere Effizienz bei der Nitrifikation; 
durch die gleichmäßige Verteilung des Wassers wird eine homogenere Verteilung des Bio· 
films (in beiden Ebenen!) sowie eine bessere Belüftung des Filtervolumens gewährleistet 
(Rosenthal, persönliche Mitteilung). 
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Abgesehen von den geringeren Anschaffungskosten waren die Tropfkörper-Biofilter, die in 
dieser Studie eingesetzt wurden, anderen Biofiltertypen (wie z.B. Fließbettfiltern oder Sand­
filtern) jedoch in einigen wichtigen Eigenschaften bezüglich der grundlegenden Systemphilo­
sophie überlegen; Fließbettfilter und Sandfilter vereinigen in sich die Eigenschaften sowohl 
biologischer als auch mechanischer Filter, da sie zu einem gewissen Anteil auch Feststoffe 
aus dem Kreislaufwasser entfernen (Losordo et al. 1 996, Wheaton et al. 1 994). Sie müssen 
deshalb wegen der Verstopfungsgefahr entweder regelmäßiger Rückspülung unterzogen 
werden, oder sie werden nur in Systemen mit mäßiger organischer Feststoffracht eingesetzt 
(Malone & Burden 1 988). Da in der experimentellen Kreislaufanlage ohne mechanische Fil­
ter mit hohen organischen Feststoffkonzentrationen gerechnet werden mußte, wäre der Ein­
satz von Fließbettfiltern oder anderen untergetauchten Filterkomponenten mit einem hohen 
technischen Aufwand verbunden gewesen. 
Der Vorteil der eingesetzten Tropfkörper ist außerdem in ihrer offenen Konstruktion zu se­
hen, wodurch sowohl eine Belüftung (Sauerstoffversorgung für die nitrifizierenden Bakterien) 
als auch eine C02-Entgasung des Wassers erreicht werden konnte. Um die Nitrifikationslei­
stung eines Biofilters aufrechterhalten zu können, sollte eine Sauerstoffkonzentration von 
mindestens 2 mg L"1 02 im Inneren des Biofilms gewährleistet sein (Wheaton et al. 1 994). 
Die Ergebnisse der Sauerstoffmessungen (Tab. 28, S. 1 20) zeigen, daß eine ausreichende 
Sauerstoffversorgung der Biofilter in allen Versuchen gewährleistet war. Die Entfernung von 
C02 über die Biofilteroberfläche hatte besonders für die Stabilisierung des pH-Wertes im Bio­
filter eine wichtige Bedeutung und wird deshalb in Kapitel 4.3.1 und in Kapitel 4.3.2 ausführli­
cher diskutiert. 
4.1.4 Leistung der anaeroben Denitrifikationsstufe 
Die anaerobe Denitrifikationseinheit wurde im Bypass betrieben, wobei nur ein geringer Teil 
des gesamten Volumenstroms des Kreislaufs aufgenommen wurde. Die zeitgesteuerte Do­
sierung des Methanols mit Hilfe einer peristaltischen Dosierpumpe konnte während der Un­
tersuchungszeiträume konstant aufrechterhalten werden. Zu allen Zeitpunkten der Untersu­
chungen, an denen Wasserproben entnommen wurden, konnte eine Nitratreduktion nach­
gewiesen werden. Dabei traten neben Zeiträumen zufriedenstellender Stabilität aber auch 
Phasen auf, in denen eine unvollständige Nitratreduktion beobachtet werden konnte. Die 
Denitrifikationsstufe ist deshalb in Aufbau und Leistung (bezogen auf die Effizienz der Ni­
tratreduktion) insgesamt verbesserungsbedürftig. Ein großer Schwachpunkt des Systems 
war das regelmäßig beobachtete Verstopfen einzelner Komponenten (Pumpen, Sehwebkör­
per-Durchflußmesser, Abläufe), wodurch eine regelmäßige Demontage und Reinigung der 
Einheit notwendig wurde. Die Füllkörper im Inneren der Denitrifikationsstufe neigten dazu, 
durch den fädig-schleimigen Aufwuchs zu verklumpen, der sich bei Anwesenheit der denitri­
lizierenden Bakterien bildete. Da die Dicke eines Biofilms stark von der Nährstoffzufuhr ab­
hängt, wächst die Bakterienmasse kontinuierlich bis zu einer bestimmten Stärke heran. 
Wenn nicht permanent ein Teil des Belages durch den Wasserstrom von der Unterlage ab­
gelöst und aus dem Reaktor ausgespült wird (Desorption), würden nach einiger Zeit alle 
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Hohlräume von der Biomasse erfüllt und der Tropfkörper verstopft (Mudrack & Kunst 1994). 
Um dies zu verhindern, kann nur mit einer Erhöhung der hydraulischen Last reagiert werden. 
Diese Maßnahme kann aber dazu führen, daß langfristig aerobe Bedingungen im Inneren 
der Denitrifikationseinheit geschaffen werden, die eine anaerobe Nitratreduktion hemmen. 
Die interne Umwälzung unter Ausschluß von Luftzufuhr wirkt einer Sauerstoffanreicherung 
entgegen. Die hydraulische Last war in allen vier Versuchszeiträumen relativ konstant, so 
daß keine Aussagen über die Abhängigkeit der Effizienz der Nitratreduktion von einer verän­
derten Durchflußrate gemacht werden können. Nach Abschluß der experimentellen Ver­
suchsreihen konnte durch eine Erhöhung der internen aber eine Erhöhung der mobilen Ei­
genschaften des Füllkörpermaterials erreicht werden und erste Meßreihen deuteten darauf­
hin, daß die Nitratreduktion durch diese Maßnahme gesteigert wird. 
langfristig gesehen kann die Verwendung von Methanol (als organische Kohlenstoffquelle 
für die Denitrifikanten) einen erheblichen Kostenfaktor darstellen. Bei der Verwendung von 
Methanol als künstliche Kohlenstoffquelle für die Denitrifikanten bestand außerdem die Ge­
fahr, daß unverbrauchtes Methanol aus der Denitrifikationsstufe über den Ablauf in das 
Kreislaufsystem gelangte. Hierdurch konnten auch unerwünschte, die Haftung und Rasenbil­
dung fördernde Bakterien zu stark unterstützt werden; ein Anstieg von gelöstem organischen 
Kohlenstoff im Kreislaufwasser kann nämlich die Präsenz heterotropher Bakterien fördern, 
die dann in Konkurrenz zu den chemolithotrophen Bakterien stehen und langfristig die Am­
monium-Oxidationsleistung des Systems verringern (Balderston & Sieburth 1977). 
Als Alternative zu der vorgestellten Denitrifikationsstufe können in einem Kreislaufsystem 
anaerobe Schwebbettfilter, die mit Sand als Trägermaterial für die Bakterienbiomasse ar­
beiten, eingesetzt werden (Klapwijk et al. 1979, Stephenson & Murphy 1980, Richard et al. 
1980, van Rijn & Rivera 1990, van Rijn & Sich 1991 , Sich & van Rijn 1995). Die Vorteile die­
ser Systeme gegenüber der Denitrifikationsstufe, die in dieser Studie eingesetzt wurde, sind 
zum einen die höheren hydraulischen Belastungsraten, die für eine kontinuierliche Bewe­
gung des Trägermaterials sorgen, zum anderen können diese Systeme teilweise ohne Zu­
gabe einer externen Kohlenstoffquelle betrieben werden (van Rijn & Rivera 1 990). Als Koh­
lenstoffquelle dient in diesem Fall 'endogener" (systemeigener) organischer Kohlenstoff aus 
den Futterresten und Faeces der Haltungseinheiten. 
Zusammenfassend läßt sich die Funktion der entwickelten Denitrifikationsstufe als ausrei­
chend und im Rahmen der verfügbaren Mittel für den Versuchsaufbau zufriedenstellend be­
urteilen. Die Effizienz, mit der die mikrobielle Nitratreduktion in der Denitrifikationsstufe wäh· 
rend der einzelnen Versuchszeiträume in Abhängigkeit vom Salzgehalt ablief, wird in Kapitel 
4.3.6 ausführlich diskutiert. 
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4.2 Methodische Aspekte des Probennahmendesigns und der Ammonium-Bestim­
mung 
4.2.1 Strategie der Probennahme 
In intensiven Produktionssystemen, das heißt in Haltungssystemen hoher Besatzdichte und 
Zufütterungsrate, unterliegen die Stoffwechselendprodukte der Fische in Abhängigkeit von 
verschiedenen Betriebszuständen des Systems, sowohl kurzfristigen als auch langfristigen 
Schwankungen (Liao & Mayo 1972, Rosenthal et al. 1981 ). Für eine kritische Bewertung der 
Leistungseffizienz der Systemkomponenten, die zur biologischen Wasseraufbereitung in 
intensiven Produktionssystemen eingesetzt werden, ist eine möglichst hohe Frequenz an 
Probennahmen empfehlenswert. Je geringer die Zeitabstände zwischen den Probennahmen 
sind, desto eher können vermutete Kausalitäten zwischen den tageszeitlichen und/oder 
langfristigen Belastungsschwankungen der Wasserqualitätskriterien und deren Einfluß auf 
die Leistungsänderungen der Biofilter aufgedeckt werden. 
Anhand der im Abstand von zwei bis drei Stunden durchgeführten Bestimmungen der was­
serchemischen Qualitätskriterien während des 24-h-Versuches, konnten die Schwankungen 
der Nährstoffkonzentrationen (Nitrit, Nitrat, Ammonium) sowie weiterer physikalisch­
chemischer Wasserqualitätskriterien (pH, Temperatur, Sauerstoff) im Tagesgang erfaßt wer­
den. Die Ergebnisse ermöglichten eine Interpretation der Schwankungen im Tagesgang und 
dokumentieren deren Einfluß auf die Aufbereitungsleistung der Biofilter. Die drei Langzeit­
versuche lieferten dagegen Ergebnisse zur generellen Effizienz der Wasseraufbereitung bei 
mittlerem und hohem Salzgehalt, einschließlich der Stabilität bestimmter Betriebszustände 
über längere Zeiträume. Die Regelmäßigkeit, mit der die Proben für die Bestimmungen der 
wasserchemischen Qualitätskriterien genommen wurden, reflektieren das Bemühen, für je­
den Versuchszeitraum gleiche Probennahmefrequenzen sowie gleiche Betriebszustände zu 
erfassen und damit reproduzierbare, vergleichbare Ergebnisse zu erhalten. Der Abstand 
zwischen den Probennahmetagen betrug während der Langzeitversuche jeweils 2 - 3 Tage 
und war damit allerdings relativ groß. Eine höhere Probennahmefrequenz war aber aufgrund 
der zeitaufwendigen Nährstoff-Nachweismethodik und der auszuführenden Routine- und 
Wartungsarbeiten am System nicht möglich. Über die Dauer des jeweiligen Versuchszeit­
raumes (jeweils 30 Tage) betrachtet, ergab sich deshalb eine vergleichsweise niedrige Pro­
bennahmetagefrequenz (zwischen 8 - 9 Tagen). Der Kompromiß, sich auf bestimmte Zeiten 
einzuschränken an denen erwartungsgemäß vergleichbare Betriebszustände geherrscht 
haben können, barg das Risiko, daß mögliche Fluktuationen in der Wasserqualität in den 
Intervallen zwischen den Probennahmetagen nicht erfaßt wurden. 
Um eventuell auftretende tageszeitliche Schwankungen der Wasserqualität durch fluktuie­
rende Ausscheidungsraten der Fische und veränderte Leistungseffizienzen der Biofilter er­
fassen zu können, wurden an jedem Probennahmetag zwei Wasserproben entnommen. Da­
bei erfolgte die Auswahl der Tageszeiten (8.00 Uhr und 14.00 Uhr), zu denen die Wasser­
proben entnommen wurden unter folgenden Gesichtspunkten: 
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• Die Probennahme um 8.00 Uhr beurteilte die Wasserqualität und damit die Leistungsef­
fizienz der Systemkomponenten zur biologischen Wasseraufbereitung zu einer Tages­
zeit, an der die Belastung des Kreislaufsystems durch Stoffwechselprodukte der Fische 
stets am niedrigsten war. 
• Die Probennahme um 14.00 Uhr beurteilte die Wasserqualität etwa sechs Stunden nach 
der ersten Fütterung und etwa zwei Stunden vor der zweiten Fütterung. Sie lieferte damit 
Ergebnisse zur Beurteilung der Effizienz der Wasseraufbereitung durch die Biofilter bei 
mittlerer Belastung des Systems. 
Die Ergebnisse der durchgeführten Bestimmungen wurden nach vorausgegangenem Test 
durch statistische Prüfverfahren zu Tagesmittelwerten zusammengefaßt, da die Abweichun­
gen zwischen den Ergebnissen der jeweiligen Bestimmungen nicht signifikant waren. Eine 
Erhöhung der Probennahmefrequenz pro Tag auf drei bis vier Probennahmezeitpunkte bzw. 
veränderte Zeitpunkte hätten eventuell Ergebnisse geliefert, die tageszeitliche Fluktuationen 
der Wasserqualitätskriterien besser aufgedeckt hätten, die mit dem tatsächlich durchgeführ­
ten Probennahmendesign nicht erfaßt werden konnten. 
4.2.2 Auswahl der Ammonium-Bestimmungsmethode zur Beurteilung der Biofilter­
leistung 
Die Bestimmung von Gesamtammonium in den Wasserproben war neben der Bestimmung 
der übrigen wasserchemischen Qualitätskriterien ein Schwerpunkt dieser Arbeit, um die Lei­
stung der untersuchten Biofilter in Hinblick auf die Nitrifikation der ersten Stufe (r in g m·' 
Tag·' NH,-N) und im Verhältnis zur installierten Filteroberfläche beurteilen zu können. Die 
Bestimmung der übrigen Wasserqualitätskriterien (Nitrit, Nitrat, pH, Temperatur und Sauer­
stoff) lieferte dabei unterstützende bzw. ergänzende Daten. Die Anwendung der lndophe­
nolmethode nach Koroleff (1970) zur Bestimmung von Gesamtammonium im Meerwasser 
und ihre Modifikation für den Zweck dieser Studie war ein weiterer Schwerpunkt der metho­
dischen Untersuchungen. An dieser Stelle soll deshalb kurz auf die Eignung der angewen­
deten I ndophenolmethode einschließlich der von der ursprünglichen Methode (Koroleff 1970) 
abweichenden Arbeitsschritte eingegangen werden. 
Eine vergleichende Beurteilung der Ammonium-Oxidationsleistung ist nur anhand von Zah· 
lenwerten möglich, die (a) durch gleiche Bestimmungsmethoden und (b) durch genaue Be­
zeichnung der bestimmten Werte (NH4, NH,-N oder NH4+NH3) erhalten wurden. In der 
Literatur werden häufig Angaben zur Bestimmung von Ammoniumkonzentrationen gefunden, 
die auf Anwendung der lndophenolmethode basieren, wobei nicht angegeben wird, ob diese 
Nachweismethode manuell oder mit Hilfe von Schnelltests (die auf dem gleichen Nachwei­
sprinzip beruhen) durchgeführt wurden. Wie bereits erwähnt, liefern die verfügbaren 
Schnelltests teilweise nur ungenaue Ergebnisse und sind zur genauen Feststellung der Am· 
moniumwerte in Meerwasser nicht immer geeignet (vergleiche Kapitel 2.3.4); in Vorversu-
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chen, die zur Kalibrierung der Bestimmungsmethoden durchgeführt wurden, konnte im Falle 
eines kommerziellen Schnelltestveriahrens zur Bestimmung von Gesamtammonium nach­
gewiesen werden, daß dieser Test für die Ammoniumbestimmung bei höheren Salzgehalten 
(>16 psu) falsche Ergebnisse (zu niedrige Werte) lieferte. 
Die Anwendung der manuellen lndophenolmethode bedeutete zwar einen erhöhten Zeitauf­
wand, lieferte aber wesentlich genauere Ergebnisse. Die Methode konnte aufgrund folgender 
Modifikationen während der Durchführung in ihrer Anwendung erleichtert werden: 
• Verlängerung der Standzeit bis zur vollständigen Farbstoffentwicklung auf mindestens 8 
Stunden (für die für die 8.00-Uhr-Proben) bis maximal 18 Stunden (für die 14.00-Uhr­
Proben) 
Nach Koroleff (1970) wird die Reaktionsgeschwindigkeit der Indophenol-Farbstoff­
ausbildung für Meerwasserproben mit sechs Stunden Standzeit bei Raumtemperatur 
angegeben. Wie bereits im Material- und Methoden-Teil erläutert wurde (vergleiche Ka­
pitel 2.3.4.3) erwies sich dieser Zeitraum als zu kurz, um eine vollständige Farbentwick­
lung in den Meerwasserproben zu erreichen. Die gleiche Beobachtung machte Meyer 
(1995) bei der Anwendung der Methode zur Bestimmung des Ammoniumgehaltes in 
Süß- und Meerwasserproben. Die auf mindestens acht Stunden verlängerte Standzeit 
der Proben bei Raumtemperatur hatte den Vorteil, daß die Proben, die morgens (unmit­
telbar nach der ersten Probennahme um 8.00 Uhr) mit den Reagenzien angesetzt wur­
den noch am gleichen Tag um ca. 17.00 Uhr photometrisch gemessen werden konnten. 
Zwischenzeitlich konnte die zweite Probennahme (14.00 Uhr) und die anschließende 
Zugabe der Nachweisreagenzien durchgeführt werden. Auf die Verwendung eines tem­
perierten Wasserbades zur Beschleunigung der Farbstoffentwicklung wurde verzichtet 
(vergleiche Kapitel 2.3.4.3). Die Proben der 14.00-Uhr-Probennahme wurden erst am 
nächsten Morgen vor der 8.00-Uhr-Probennahme auf ihren Ammoniumgehalt unter­
sucht. 
• Verwendung von Dispensern zur Dosierung der Reagenzien aus Vorratsflaschen 
Mit Hilfe von Dispensern auf den Vorratsflaschen der Nachweisreagenzien konnte eine 
schnelle und exak1e Dosierung der Phenolreagenz sowie der Citrat-Pufferlösung und 
Hypochloritlösung erfolgen, womit gleichbleibende Voraussetzungen für alle Probenbe­
stimmungen gewährleistet waren. 
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4.3 Leistungseffizienz der biologischen Wasseraufbereitung in Abhängigkeit vom 
Salzgehalt 
Die Anwesenheit nitrifizierender Bakterien auf dem Trägermaterial der Biofilter kann anhand 
der Ergebnisse in allen vier Versuchen bestätigt werden; unabhängig vom Salzgehalt konnte 
in beiden Biofiltern die Abfolge beider Reaktionsschritte der Nitrifikation durch eine Zunahme 
der Ammonium-Oxidationsrate r und Nitrit-Oxidationsrate .1 beobachtet werden. Ein Einfluß 
der Wassertemperatur auf die Leistungsfähigkeit der nitrifizierenden Bakterien kann während 
der einzelnen Versuchszeiträume weitestgehend ausgeschlossen werden, da die durch­
schnittliche Wassertemperatur in allen vier Versuchen fast gleich war (vergleiche Tab. 28, S. 
120). Die Temperaturen (im Bereich von ungefähr 24°C - 26°C) lagen nur geringfügig unter­
halb der Temperaturen, bei denen ein maximales Wachstum von Nitrosomonas und Ni­
trobacter beobachtet werden kann; Buswell et al. (1954) fanden die höchsten Wachstums­
raten von Nitrosomonas bei Temperaturen zwischen 30°C und 36°C. Für Nitrobacter liegt die 
optimale Wachstumstemperatur bei 28°C (Nelson 1 931 ). Deppe & Engel (1960) definieren 
den optimalen Temperaturbereich für beide Bakterienarten auf 28°C - 30°C. 
Kawai et al. (1965) weisen darauf hin, daß eine Anpassung nitrifizierender Bakterien an ver­
schiedene Salzgehalte prinzipiell uneingeschränkt möglich ist, wobei die Ammonium- und 
Nitritoxidation in den von Ihnen durchgeführten Experimenten immer bei den Salzgehalten 
am effektivsten war, an den die Biofiltersysteme über einen längeren Zeitraum angepaßt 
waren. Rosenthal & Krüner (1984) beobachteten eine Hemmung der Nitritoxidation in Biofil­
tern bei einer Erhöhung des Salzgehaltes von O psu auf 8 psu, wobei die vollständige Adap­
tation der nitrifizierenden Bakterien an den höheren Salzgehalt nach ungefähr 1 O Tagen er­
folgte. Auch Bovendeur (1989) konnte nachweisen, daß die Ammoniumoxidation durch eine 
Erhöhung des Salzgehaltes auf 17 bzw. 34 psu nicht wesentlich beeinflußt wird, im Gegen­
satz dazu die Nitritoxidation aber deutlich eingeschränkt wird, nachweisbar durch einen An­
stieg der NO,-N-Werte im System. Hirayama (1974) zeigte in Biofiltern, die neu in Betrieb 
genommen wurden, sowohl im Süßwasser als auch im Meerwasser, einen Anstieg der Ni­
tritwerte während der ersten 35 Tage, wobei die resultierende Nitritakkumulation erst 15 Ta­
ge später überwunden wurde. 
Im Langzeitversuch mit hohem Salzgehalt konnte ein Übergang zu einer 0-0rdnungs­
Reaktionskinetik beobachtet werden. Das Risiko, daß mit dem Erreichen der maximalen 
Ammonium-Oxidationsrate (rmax) verbunden war, äußerte sich dabei nicht in Form eines 
langfristigen Anstiegs der Ammonium-/Ammoniakwerte (vergleiche Abb. 58, S. 107 und Abb. 
59, S. 114), sondern in der Akkumulation von Nitrit (vergleiche Abb. 55, S. 113); die hohe 
Konzentration von Nitrit bei niedrigen Ammoniumkonzentrationen im Biofilterablauf zeigte 
dabei, daß es bei maximalem r (erkennbar an niedrigen NH4-N-Werten im Ablauf) zu einer 
raschen Akkumulation von Nitrit kam, was sich in dem gleichmäßigen Anstieg der Nitritwerte 
über die gesamte Versuchsdauer äußerte. Diese Nitritakkumulation kann unter Beteiligung 
folgender, diffusionsgesteuerter Mechanismen interpretiert werden: 
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• Bei hoher Effizienz der Ammoniumoxidation (rmax) kommt es schnell zum Anstieg der 
Nitritkonzentration innerhalb des Biofilms, so daß ein Konzentrationsgradient zwischen 
Biofilm und Kontaktflüssigkeit aufgebaut wird, der eine Diffusion von N02--N aus dem 
Biofilm hinaus verursacht (Bovendeur 1989). Dies geschieht noch bevor der zweite Re­
aktionsschritt (die Oxidation von Nitrit zu Nitrat) vollständig ablaufen kann (Nijhof & Klap­
wijk1995). 
• Die Diffusion von N02--N aus dem Biofilm hinaus führt aber in einem Kreislaufsystem 
auch zur Erhöhung der Nitritkonzentration im Gesamtsystem. Es kommt daher mögli­
cherweise zu Situationen, in denen eine Diffusion aus dem vorbeiströmenden Wasser zu­
rück in den Biofilm erfolgen kann. Diese Rückführung kann auch positiv gesehen werden, 
da dem Biofilter dieses "Überschußnitrit" wieder verfügbar gemacht wird. Durch diesen 
Mechanismus kommt es zur Einstellung eines neuen Nitrit-Gleichgewichtes und eine er­
höhte Diffusion von Nitrit aus dem Biofilm hinaus kann vermieden wird. Voraussetzung 
ist, daß die Sauerstoffkonzentration im Ablaufwasser des Filters noch ausreichend hoch 
ist, um die zweite Nitrifizierung bei der Rückführung des Wassers zu stützen. In der prak­
tischen Anwendung für ein Kreislaufsystem würde dies die wiederholte Rückführung des 
Wassers aus dem Ablauf des Biofilters zurück in den Zulauf des Biofilters bedeuten. 
In diesem Zusammenhang bestätigt sich wieder die Leistungseffizienz der Biofilter in dem 
angewendeten Bypass-Betrieb, der die wiederholte Rückführung des Wassers ermöglichte. 
Die Nitrifikationsprozesse innerhalb der Biofilter führten dazu, daß im Ablauf der Biofilter 
zeitweise ein bestimmtes Verhältnis zwischen den Konzentrationen von Ammonium und Ni­
trit in Abhängigkeit von der Effizienz der Nitrifikation nachgewiesen werden konnte. Das Ver­
hältnis variierte aber in beiden Biofiltern bei den unterschiedlichen Salzgehalten sehr stark 
und war nur im Langzeitversuch mit hohem Salzgehalt für beide Biofilter charakteristisch 
(vergleiche Kapitel 3.5.2.7). Nijhof (1994) konnte in Laborexperimenten immer ein charakte­
ristisches NH,-N/N02--N-Verhältnis nachweisen. Kamstra et al. (1998) zeigten im Gegen­
satz dazu in ihren Untersuchungen an Biofiltern in verschiedenen kommerziellen Süßwasser­
Kreislaufanlagen, daß unter intensiven Haltungsbedingungen ein solches Verhältnis nicht 
nachweisbar ist. 
In der experimentellen Kreislaufanlage war das durchschnittliche NH,-N/N02--N-Verhältnis 
bei mittlerem Salzgehalt mit 1.3 ± 0.3 (Biofilter 1, Versuch 1) und 1.2 ± 0.4 (Biofilter 2, Ver­
such 1 )  bzw. 3.1 ± 2.5 (Biofilter 1, Versuch 2) und 2.7 ± 2.5 (Biofilter 2, Versuch 2) immer 
größer als bei hohem Salzgehalt (0.8 ± 0.2, Biofilter 1 und 0.8 ± 0.3, Biofilter 2 in Versuch 3, 
bzw. 0.6 ± 0.2, Biofilter 1 und 0.7 ± 0.3, Biofilter 2 in Versuch 4). Diese Ergebnisse zeigen, 
daß sich bei hohem Salzgehalt das Verhältnis umkehrte und im Ablauf der Biofilter im Ver­
hältnis zu Ammonium weniger Nitrit nachgewiesen wurde. Auch Nijhof & Klapwijk (1995) 
zeigten, daß bei hohem Salzgehalt eine Umkehrung des Ammonium/Nitrit-Verhältnisses zu 
beobachten ist; die Autoren wiesen für Tropfkörper-Biofilter eines Meerwasser­
Kreislaufsystems zur Aufzucht von Steinbutt ein NH4-N/N02--N-Verhältnis von 0.4 nach. In 
einem Süßwasser-Kreislauf zur Aalaufzucht lag das gleiche Verhältnis dagegen bei 4.0. 
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4.3.1 Effizienz der ersten Nitrifikationsstufe (Nitritation) in Abhängigkeit vom Salzge­
halt 
Der direkte Vergleich der Ammonium-Oxidatonsraten r in Abhängigkeit vom Salzgehalt ist 
nur unter Berücksichtigung der unterschiedlichen Konzentrationen der Stickstoffkomponen­
ten während der Einzelversuche möglich. Da in den Einzelversuchen die Werte der Stick­
stoffkomponenten außerdem in unterschiedlichem Maße variierten, können die eingangs 
vorgestellten Modelle zur Y2-0rdnungs- und 0-0rdnungs-Reaktionskinetik für die Interpretati­
on der Ergebnisse nur angewendet werden, wenn berücksichtigt wurde, daß die Ammoni­
umwerte während der einzelnen Versuche in sehr begrenzten Konzentrationsbereichen la­
gen. 
Die Auswertung ergab in den Einzelversuchen eine unterschiedliche Kinetik bei hohen Nähr­
stoffkonzentrationen unabhängig vom Salzgehalt. Unter Laborbedingungen können Ammo­
nium-Oxidationsraten r in Abhängigkeit der vorgegebenen Konzentration ermittelt werden, 
was in dieser Arbeit aufgrund des Anlagen- und Versuchskonzeptes nicht möglich war. 
Trotzdem lassen sich die Ergebnisse der einzelnen Versuchszeiträume hinsichtlich der Am­
monium-Oxidationsleistung der Biofilter in Abhängigkeit vom Salzgehalt gegenüberstellen. 
Die Ergebnisse der Versuche zeigen, daß bei mittlerem Salzgehalt die Reaktionskinetik der 
Ammoniumoxidation durch NH/-N-Konzentrationen gesteuert wurde, die im Durchschnitt 4 -
6mal niedriger waren als in den Versuchen, die mit höherem Salzgehalt durchgeführt wur­
den. Da bei mittlerem Salzgehalt aber sowohl der Besatz der Versuchsbecken als auch die 
über die gesamte Versuchsdauer verabreichte Futtermenge höher waren, sind die niedrige­
ren NH/-N-Werte zu einem großen Teil auf die bessere Ammoniumoxidationsleistung der 
Biofilter zurückzuführen. Bei mittlerem Salzgehalt scheint also langfristig die Nitrifikation zu­
nächst mit einer höheren Effizienz abgelaufen zu sein. 
Im Vergleich zum hohem Salzgehalt waren die Ammonium-Oxidationsraten r aber deutlich 
niedriger und zeigten dabei weitgehend Übereinstimmung mit Ergebnissen, die in den Unter­
suchungen mit Tropfkörper-Biofiltern in Süßwasser-Kreislaufsystemen erhalten wurden (Liao 
& Mayo 1 974, Bovendeur 1989, van Rijn & Rivera 1990). Ein Übergang zu einer substratge­
sättigten 0-0rdnungs-Reaktion war dabei nicht zu beobachten, da die NH4-N-Konzentratio­
nen im Zulauf der Biofilter einen kritischen Wert cmaxNH4.N offensichtlich nicht erreichten. Die 
Durchflußmenge war in den Versuchen konstant, aber eine Steigerung der Ammonium­
Oxidationsrate r hätte eventuell bei einer höheren hydraulischen Biofilmbelastung beobachtet 
werden können (Liao & Maya 1974, Nijhof 1995). 
Die höchsten r-Werte wurden während des Langzeitversuchs unmittelbar nach Erhöhung 
des Salzgehalts (Versuch 3) beobachtet. Da eine Zunahme von r kontinuierlich beobachtet 
werden konnte, war die Ammoniumoxidation offensichtlich durch die Diffusion des Substrats 
(NH/ -N) limitiert, d.h. es galt: CNH•·N < c
m" NH•-N· Die Ammoniumoxidation ließ sich in diesem 
Fall also auch am geeignetsten durch die Kinetik einer (linearen) Y2-0rdnungs­
Reaktionskinetik erklären. Bei hohem Salzgehalt (Versuch 4) waren die beobachteten Am-
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monium-Oxidationsraten r deutlich niedriger. Das Erreichen der maximalen Ammonium­
Oxidationsrate (rmax), die in diesem Versuch bei einer NH4-N-Konzentration von etwa 3 mg 
L·1 beobachtet werden konnte, zeigte den Übergang zu einer 0-0rdnungs-Reaktionskinetik 
an. 
Während des Langzeitversuchs mit hohem Salzgehalt konnten aber im Zulauf der Biofilter 
über die gesamte Versuchsdauer auch niedrigere NH4-N-Konzentration beobachtet werden, 
als unmittelbar nach der Erhöhung des Salzgehaltes. Diese Beobachtung läßt vermuten, daß 
höhere Ammonium-Oxidationsraten r, die einer (linearen) %-Ordnungs- Reaktionskinetik 
folgen, nicht zwangsläufig zu einer langfristigen Verbesserung der Wasserqualität im Ge­
samtsystem führen müssen. Um diesen Sachverhalt belegen zu können, fehlen jedoch Da­
ten, welche die Wasserqualität in Beziehung zu den Stoffwechselausscheidungsraten der 
Versuchsfische setzen. In dieser Studie wurden keine Massenbilanzen durchgeführt, welche 
die Nährstoffflüsse im System unter Berücksichtigung von Futterkonversion und Stoffwech­
selraten der Fische quantitativ verfolgten. Niedrigere NH,-N-Konzentrationen (die u.a. bei 
hohem Salzgehalt nachgewiesen wurden) können deshalb nicht ausschließlich auf eine hö­
here Effizienz der Nitrifikation zurückgeführt werden, da sie ihre Ursache auch in einem ver­
änderten Stoffwechsel der Versuchsfische haben können. 
Der auffällige Anstieg der Ammonium-Oxidationsraten r während des Langzeitversuchs un­
mittelbar nach Erhöhung des Salzgehaltes war in verschiedener Hinsicht von interessanter 
Bedeutung für die Beurteilung der Effizienz des Nitrifikationsschrittes in Abhängigkeit vom 
Salzgehalt: 
• Der kontinuierliche Anstieg der Ammonium-Oxidationsrate r im Langzeitversuch unmittel­
bar nach Erhöhung des Salzgehalts zeigte, daß die nitrifizierenden Bakterien (Nitroso­
monas) durch die gleichmäßige Erhöhung des Salzgehaltes, die dem Versuch vorausge­
gangen war, in ihrer Leistungsfähigkeit nicht eingeschränkt waren. Sie hatten sich wäh­
rend der schrittweisen Erhöhung des Salzgehaltes (ungefähr 2 psu Tag·') an höhere 
Salzgehalte adaptieren können. Rosenthal & Otte (1 978b) zeigten, daß bei einer tägli­
chen Erhöhung des Salzgehaltes um 2 psu, eine Adaptation der Bakterienflora von Süß­
wasser-Biofiltern an Brackwasser-Salzgehalte problemlos erfolgen kann. 
• Der Anstieg der N02-N-Werte während der ersten zwei Wochen des Langzeitversuchs, 
der unmittelbar nach Erhöhung des Salzgehaltes durchgeführt wurde, zeigte aber auch, 
daß die nitritoxidierenden Nitrobacter-Bakterien längere Zeit für die Anpassung an den 
hohen Salzgehalt benötigten bzw. noch nicht in ausreichender Anzahl vorhanden waren, 
um das Substrat (N02"-N) umzusetzen, das von Nitrosomonas bereitgestellt wurde; eine 
vollständige Adaptation von Nitrobacter (bzw. eine ausreichende Populationsdichte) war 
erst nach dem 12. bis 1 5. Tag des Versuchs zu beobachten, als eine deutliche Zunahme 
der Nitritoxidation festgestellt werden konnte (vergleiche Abb. 43, S. 94). Der kontinuierli­
che Anstieg der N02--N-Werte war dabei ein Hinweis auf einen unvollständigen, offenbar 
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substratgesättigten, Reaktionsverlauf des zweiten Nitrifikationsschrittes, der zu der all­
mählichen Akkumulation von N02-N führte. 
• Unmittelbar nach der Erhöhung des Salzgehaltes konnte eine Akkumulation von Nitrit 
beobachtet werden, die möglicherweise infolge der Ammoniumoxidation durch Nitroso­
monas auftrat; unter den im Biofilm anwesenden chemolithotrophe Bakterien etablieren 
sich die nitritoxidierenden Bakterien als letzte (Pillay et al. 1989, Raff 1972), so daß be­
reitgestelltes Substrat (Nitrit) nicht sofort vollständig umgesetzt werden kann. Außerdem 
kann eine interspezifische Konkurrenz durch heterotrophe Bakterien auftreten, die mit 
den autotrophen Bakterien um die Biofilteroberflächen konkurrieren (Gujer & Wanner 
1990, Wheaton et al. 1994). Es ist deshalb durchaus möglich, daß während der Salzge­
haltserhöhung die Anzahl heterotropher Bakterien, die fakultativ auch zur Nitrifikation 
befähigt sind (Painter 1970), zunahm. Die hohen Ammonium-Oxidationsraten r, die vor 
allem in Biofilter 2 beobachtet wurden, können deshalb auch auf die Anwesenheit der 
heterotrophen, ammoniumoxidierenden Bakterien zurückgeführt werden. Diese konnten 
bei ausreichendem Substratangebot und eventueller 0,-Limitierung Proteine umsetzen 
und damit bei der Nitritation Nitrit freisetzen. Auf diese Weise konnten im Langzeitver­
such unmittelbar nach Erhöhung des Salzgehalts bei ansteigenden Nitritwerten (durch 
unvollständige Nitrifizierung) möglicherweise hohe r-Werte vorgetäuscht werden. Cutler & 
Crump (1933) bezeichnen die Anzahl heterotropher Bakterienarten, die in der Lage sind 
Ammonium zu Nitrit zu metabolisieren, auf insgesamt 104. Heterotrophe Bakterien pro­
duzieren im Gegensatz zu den autotrophen Bakterienarten dabei jedoch weniger Nitrit 
und haben für die Nitrifikation im marinen Milieu gegenüber den chemolithotrophen Bak­
terien eine geringere ökologische Bedeutung (Pillay et al. 1989, Carlucci et al. 1970). Ihre 
Populationen zeichnen sich aber gegenüber Nitrosomonas und Nitrobacter durch signifi­
kant höhere Wachstumsgeschwindigkeiten und Reproduktionsraten aus (Wheaton 1977, 
Water Pollution Control Federation 1983). Im Rahmen dieser Arbeit konnte die Identifizie­
rung der am Nitrifikationsprozeß beteiligten Bakterien nicht durchgeführt werden. Eine 
Unterscheidung zwischen heterotrophen und autotrophen Bakterien war somit nicht mög­
lich. 
In der Fachliteratur wird ein Anstieg der Nitritwerte in Kreislaufsystemen im allgemeinen im­
mer in Zusammenhang mit einer Anpassung der Bakterienflora an einen veränderten Be­
triebszustand (z.B. durch eine Salzgehaltserhöhung) gebracht (Hirayama 1974, Kawai et al. 
1964, Rosenthal & Otte 1978b). Der Zeitpunkt, zu dem sich die Abfolge der beiden Nitrifikati­
onsschritte nach einer Veränderung des Salzgehaltes bzw. der Inbetriebnahme eines Biofil­
ters stabilisiert und sich ein Gleichgewicht zwischen den Oxidationsprozessen der Stickstoff­
komponenten einstellt, kann bis zu zwei Monaten betragen (Kawai et al. 1964). 
Hierzu muß angemerkt werden, daß ursprünglich vorgesehen war, im Rahmen dieser Arbeit 
auch die Reaktion im Biofilter während der Anpassung des Kreislaufsystems an den höheren 
Salzgehalt zu verfolgen und damit die Anpassung der nitrifizierenden Bakterien an steigende 
Salzgehalte einzuschätzen. Die Meßergebnisse, die während der Aufsalzungsperiode (ver­
gleiche Abb. 17, S. 55) erhalten wurden, zeigten jedoch eine sehr hohe Variabilität und wa-
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ren nicht interpretierbar. Es ist zu vermuten, daß dieses mit der begrenzten zeitlichen Auflö­
sung der Probennahmen zusammenhängt und auf andere instabile Betriebszustände wäh­
rend dieser Periode (vermehrter Wasseraustausch, verändertes Absetzverhalten von Fest­
stoffpartikeln, veränderte Oberflächenspannung des Wassers) zurückzuführen ist. 
Die von Bovendeur (1989) durchgeführten Untersuchungen zur Ammonium-Oxidations­
leistung von Biofiltern in Süß- und Meerwassersystemen liefern Vergleichswerte, anhand 
derer sich die Ammonium-Oxidationsleistung von Biofiltern in Abhängigkeit vom Salzgehalt 
beurteilen läßt. Die Ergebnisse dieser Untersuchungen beruhen auf Experimenten, die Bo­
vendeur in einem experimentellen Laborkreislauf, dem sogenannten "biofilm adaption sy­
stem", ohne Fischbesatz mit Fischfutter, NH4CI (Ammoniumchlorid) und NH.N03 (Ammoni­
umnitrat) als NH,-N-Quellen, durchgeführt hat. Der untersuchte Biofilter hatte eine spezifi­
schen Oberfläche von 200 m2 m·3• Unter Berücksichtigung der spezifischen Biofilteroberflä­
chen können die von Bovendeur ermittelten (insgesamt niedrigeren) rma,Werte mit den Am­
monium-Oxidationsraten r der Biofilter in der experimentellen Kreislaufanlage verglichen 
werden. Nach Bovendeur (1989) wird im Süßwasser eine maximale Ammoniumoxidation, die 
einem annähernd linearen J2-0rdnungs-Reaktionsmechanismus folgt, bei einer Ammonium­
Oxidationsrate r von 0.69 g m·2 Tag-1 NH4-N (= rma,Wert) erreicht. Im Meerwasser (34 psu) 
liegt der rmaxWert dagegen niedriger und beträgt nach Bovendeur etwa 0.28 g m·2 Tag-
1 
NH/-N (bei cmaxNH4-N = 3.0 mg L"1) .  
In der experimentellen Kreislaufanlage konnten während des Langzeitversuchs, der unmit­
telbar nach Erhöhung des Salzgehaltes durchgeführt wurde, zeitweise wesentlich höhere r ­
Werte beobachtet werden (0.39 g m·2 Tag-1 , Biofilter 1 und 0.66 g m·2 Tag-1 NH,-N, Biofilter 
2), ohne offensichtlichen Übergang zu einer 0-0rdnungs-Reaktionskinetik. Warum in der 
experimentellen Kreislaufanlage bei hohem Salzgehalt einerseits maximale Ammonium-Oxi­
dationsraten r beobachtet werden konnte andererseits die Ammoniumoxidation unmittelbar 
nach der Erhöhung des Salzgehaltes aber keiner offensichtlichen Beschränkung unterlag, 
wurde bereits in Zusammenhang mit der beobachteten Nitritakkumulation diskutiert. Der 
Vergleich mit den Literaturwerten zeigte aber, daß der Übergang zu einer 0-0rdnungs­
Reaktion im Langzeitversuch mit hohem Salzgehalt (bei einer NH4-N-Konzentration im Zu­
lauf von etwa 3 mg L"1 ) der theoretisch zu erwartenden Ammonium-Oxidationsleistung von 
Biofiltern im Meerwasser entsprach. 
4.3.2 Effizienz der zweiten Nitrifikationsstufe (Nitratation) in Abhängigkeit vom Salz­
gehalt 
In Ansätzen ließ sich ein Gleichgewicht zwischen der Aktivität beider Bakteriengruppen (und 
damit zwischen den beiden Reaktionsschritten der Nitrifikation) nach der Erhöhung des 
Salzgehaltes erst ungefähr nach dem 15. Tag des Langzeitversuchs (Versuch 3) beobach­
ten. Der Zusammenhang zwischen der Ammonium-Oxidationsrate r und der Nitrit-Oxi­
dationsrate .1 zeigte dabei für beide Biofilter eine positive lineare Korrelation (vergleiche Abb. 
51, S. 102). Bei Betrachtung von r in Abhängigkeit von der Nitritkonzentration im Zulauf der 
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Biofilter (Abb. 52, S. 1 03) zeigte sich aber, daß die hohen Nitritkonzentrationen der ersten 
Versuchshälfte (Langzeitversuch unmittelbar nach Erhöhung des Salzgehaltes) möglicher­
weise die Aktivität der Ammoniumoxidierer hemmten; ab einer N02--N-Konzentration über 2 
mg L-1 war kein weiterer Anstieg von r zu beobachten. Eine kurzfristige Nitritakkumulation als 
Folge hoher Ammonium-Oxidationsraten wurde in Untersuchungen an Biofiltern in Süßwas­
ser-Kreislaufsystemen beobachtet und kann darauf zurückgeführt werden, daß die Menge an 
Nitrit, die von Nitrosomonas während des ersten Nitrifikationsschrittes produziert wird, nicht 
schnell genug von Nitrobacter oxidiert wird und deshalb kurzfristig akkumuliert. Van Rijn & 
Rivera (1991 ) zeigten, daß in einem Süßwasser-Kreislauf ab einer bestimmten Ammonium­
Oxidationsrate5 der Biofilter eine Nitritakkumulation beobachtet werden kann. 
Vor diesem Hintergrund soll als mögliche Ursache für eine Nitritakkumulation die Hemmung 
des zweiten Nitrifikationsschrittes unmittelbar nach Erhöhung des Salzgehalts näher disku­
tiert werden. Es ist demnach zu vermuten, daß unmittelbar nach der Erhöhung des Salzge­
haltes der zweite Reaktionsschritt der Nitrifikation wegen mangelnder Nitrit-Oxidationskapa­
zität der noch nicht vollständig adaptierten (bzw. in nur unzureichender Dichte) vorhandenen 
Nitrobacter-Populationen limitiert wurde. Dabei kam es durch die Ammoniumoxidation zur 
Bildung von Nitrit, dessen Oxidation durch die Nitrobacter-Populationen aber aufgrund einer 
Diffusions- oder Metabolismuslimitierung rasch erschöpft war. Die Nitritoxidation war damit 
unmittelbar nach der Erhöhung des Salzgehaltes zunächst durch die Ammoniumoxidation 
limitiert, bis sich ein Gleichgewicht zwischen beiden Bakteriengruppen eingestellt hatte (etwa 
ab dem 1 5. Tag des Langzeitversuchs unmittelbar nach Erhöhung des Salzgehaltes). 
Vor diesem Gleichgewichtszustand deutete sich die Nitritakkumulation durch die nur unzu­
reichende Nitrit-Oxidationskapazität bei Ammonium-Oxidationsraten r höher als 0.4 g m·2 
Tag·' NH/-N (Biofilter 2) an. Dieser Zusammenhang ist in Abb. 66 dargestellt. Die Abbildung 
zeigt die Höhe der Nitrit-Oxidationsrate ,1 in Abhängigkeit von der Ammonium-Oxidationsrate 
r. Möglicherweise hatte dieser Vorgang für die Oxidation der Stickstoffkomponenten eine 
regulierende Funktion, die langfristig das System wieder stabilisierte; der Anstieg der Nitrit­
konzentrationen bis zu dem Zeitpunkt, an dem sich ein Gleichgewicht zwischen beiden Nitri­
fikationsschritten eingestellt hatte, führte kurzfristig zu einer Hemmung bzw. Reduzierung der 
Ammoniumoxidation, um einen weiteren Anstieg der Nitritkonzentrationen zu vermeiden. 
Obwohl die vorgestellten Ergebnisse diese Beziehung zu belegen scheinen, muß betont 
werden, daß der beschriebene Sachverhalt durchaus von anderen Einflußgrößen mitbe­
stimmt sein kann, die aufgrund synchron verlaufender Schwankungen dieselben Effekte her­
vorrufen können, die aber in dieser Studie unberücksichtigt blieben. Zu erwähnen sind in 
diesem Zusammenhang z.B. die BSB-Belastung und Feststoffracht im System, die ebenfalls 
einen großen Einfluß auf die Effizienz der Nitrifikation haben können. Insbesondere aus den 
Faeces können erhebliche BSB-Anteile in Lösung gehen und das Kreislaufwasser belasten, 
so daß die Effizienz der Nitritoxidation erst dann wieder ansteigen kann, wenn sowohl der 
BSB-Abbau als auch die Ammoniumoxidation ihr Maximum überschritten haben. Hieraus 
5 Die Angabe der Ammonium-Oxidationsrate erfolgt durch van Rijn & Rivera (1 995) in Fom, der absoluten NH .... ·N-Differenzen 
zwischen dem Zu- und Ablauf der Biofilter, so daß sich die beiden Abbauraten quantitativ nicht direkt miteinander vergleichen 
lassen. 
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ergibt sich die Konsequenz, daß die BSB-Fracht in einem weitgehend geschlossenen Kreis­
laufsystem so niedrig wie möglich gehalten werden muß, um die Effizienz der Nitritation nicht 
zu beeinträchtigen (Rosenthal & Krüner 1984). 
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Abb. 66: Beziehung zwischen der Nitrit·Oxidationsrate LI NO;·N (in mg L·' NO;·N = [NH.'·N,,,.,, . , •• ,, + NO,·N 
,.�.,,] • NO;·N,._,,J und der spezifischen Ammonium-Oxidationsrate r (g m' Tag ' NH.'·N) für beide Biofilter 
während des Langzeitversuchs unmittelbar nach Erhöhung des Salzgehaltes. Die gestrichelte Linie markiert 
den r-Wert (ungefähr 0.4 g m·' Tag·• NH;·N), ab dem eine Akkumulation von Nitrit beobachtet werden konn· 
te. Berechnung der Werte aus den Mittelwerten, die beide Bestimmungen (9.00 Uhr und 14.00 Uhr) einschlie· 
f,en. 
4.3.3 Nitrifikationsleistung der Biofilter in Abhängigkeit vom Füllkörpermaterial 
Die Füllkörper der beiden Biofilter, die den Bakterien als Aufwuchsoberfläche zur Verfügung 
gestellt wurden, unterschieden sich in Form und in Größe der spezifischen Oberfläche (m2 
m·3). Berücksichtigt man die pro Volumenanteil verfügbare Substratoberfläche, so zeigt sich, 
daß in Biofilter 1 ("Plastikigel"-Füllkörper) eine um etwa 35% größere Anhaftungsfläche für 
Bakterien angeboten werden konnte als in Biofilter 2 ("Nor-Pac"-Füllkörper). 
In allen vier Versuchen war die mittlere NH;-N-Konzentration im Ablauf von Biofilter 2 ge­
ringfügig niedriger als im Ablauf von Biofilter 1 (vergleiche Tab. 33, S. 124). Anhand des sta­
tistischen Prüfverfahrens konnte aber nachgewiesen werden, daß diese Unterschiede über 
die jeweilige Versuchsdauer zufallsbedingt waren. Für die Beurteilung der Leistungseffizienz 
der Ammoniumoxidation bedeutet dies, daß von beiden Biofiltern, unabhängig von deren 
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spezifischen inneren Oberflächen, bei den entsprechenden Salzgehalten während der Ein­
zelversuche, insgesamt immer die gleiche Menge an Ammonium oxidiert worden ist. In allen 
vier Versuchen konnte kein signifikanter Unterschied zwischen den Ammoniumkonzentratio· 
nen beider Biofilterabläufe nachgewiesen werden. 
Der Zusammenhang zwischen verfügbarer Oberfläche für den Bakterienbewuchs und der 
Nitrifikationsleistung von Biofiltern ist mehrfach an anderer Stelle beschrieben worden (Saeki 
1958, Krüner & Rosenthal 1983, Rosenthal & Krüner 1984, Spotte 1991, Wheaton et al. 
1994). Generell kann davon ausgegangen werden, daß mit einer Vergrößerung der spezifi· 
sehen Oberfläche des Filtermaterials die Anzahl der (autotrophen und heterotrophen!) Bakte· 
rien zunimmt. Lekang & Kleppe (2000) zeigten aber anhand eines Vergleiches verschiedener 
Filtermaterialien, daß in Tropfkörper-Biofiltern bei gleicher hydraulischer Belastung eine grö· 
ßere spezifische innere Oberfläche der Filter nicht zwangsläufig eine Steigerung der Nitrifi· 
kationsleistung bewirken muß. Auch Greiner & Timmons (1998) verglichen die Ammonium­
Oxidationsleistung von zwei Filtermaterialien unterschiedlicher spezifischer Oberfläche (Ma­
terial A = 3936 m2 m·3 und Material B = 164 m2 m·3). Sie beobachteten bei dem Filtermaterial 
mit der größeren spezifischen Oberfläche keine höhere Ammoniumoxidation. Bezogen auf 
die verfügbare Substratoberfläche pro Biofilter, ausgedrückt in der spezifischen Ammonium­
Oxidationsrate r (g m·2 Tag·1 NH/-N), ergibt sich damit für einen Biofilter mit größerer spezi­
fischer Oberfläche nicht zwangsläufig eine höhere Abbaueffizienz. 
In allen Versuchen, die im Rahmen dieser Arbeit durchgeführt wurden, war die hydraulische 
Oberflächenbelastung beider Biofilter identisch (vergleiche Tab. 8, S. 60), so daß eine Be­
einflussung der Ammoniumoxidation durch variierende Durchflußmengen ausgeschlossen 
werden konnte. Die hydraulische Biofilmbelastung war in Biofilter 2 aufgrund seiner geringe­
ren spezifischen Oberfläche (180 m2 m·3) jedoch in allen vier Versuchen ungefähr 1 .6mal 
höher als in Biofilter 1. Das heißt, das Substratangebot pro m2 Biofilteroberfläche zeigte in 
beiden Biofiltern ein unterschiedliches Niveau. Eine höhere, oberflächenbezogene Ammoni­
um-Oxidationsrate r war dabei aber in Biofilter 1 (trotz der pro Volumenanteil größeren ver­
fügbaren Substratoberfläche) nicht festzustellen. 
Aufgrund der nicht signifikanten Unterschiede in der Ammoniumoxidation beider Biofilter, die 
in den Versuchen unabhängig vom Salzgehalt festgestellt wurden, sollte jedoch nicht die 
Schlußfolgerung gezogen werden, daß die Bereitstellung einer größeren Biofilteroberfläche 
grundsätzlich zu keiner Verbesserung der Nitrifikationsleistung führt. Prinzipiell ist der Zu­
sammenhang zwischen größerer Oberfläche und Zunahme der Bakteriendichte naheliegend 
und auch von der Mehrzahl anderer Autoren bestätigt. Es muß deshalb erwähnt werden, daß 
neben der spezifischen Oberfläche des eingesetzten Filtermaterials noch weitere Eigen­
schaften die Effizienz der Substratumsetzung in einem fixierten Biofilm erheblich beeinflus­
sen. Ein wesentlicher Faktor ist die Aufenthaltsdauer des Wassers innerhalb der Biofilter, die 
bei gleicher hydraulischer Oberflächenbelastung in Biofiltern in Abhängigkeit vom Filtermate­
rial variieren kann (Liao et al. 1972); größere Oberflächen verlängern in der Regel die Kon­
taktzeit zwischen Biofilm und Wasser, was möglicherweise zu einer erhöhten Diffusionsrate 
des Substrats in den Biofilm führt (Lekang & Kleppe 2000). In Biofilter 1 hat die erhöhte Am· 
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monium-Diffusionsrate deshalb unter Umständen dazu geführt, daß der größte Anteil des 
Substrates (NH:-N) bereits im oberen Teil des Biofilters umgesetzt wurde. In den unteren 
Bereichen des Filters stand den autotrophen Bakterien deshalb nur noch wenig (bzw. über­
haupt kein) Substrat zur Verfügung. 
In Tropfkörper-Biofiltern kann im allgemeinen eine Tendenz zur Abnahme der Nitrifikations­
leistung mit zunehmender Entfernung vom Einlauf beobachtet werden (Boiler et al. 1 994, 
Nijhof 1 995). Dies kann auf eine Abnahme der Bakteriendichte aufgrund des geringeren 
Substratangebots in den unteren Filterbereichen zurückgeführt werden (Gujer & Boiler 1 986) 
oder aber durch ungünstige 02- und pH-Verschiebungen in der Vertikalebene des Filters 
ausgelöst werden (Rosenthal, persönliche Mitteilung). Diese Effekte, in Kombination mit ho­
hen Ammonium-Diffusionsraten in den Biofilm im oberen Bereich von Biofilter 1, können als 
Erklärung für die gleiche Effizienz der Ammoniumoxidation beider Biofilter dienen. Da der 
Einfluß der hydraulischen Oberflächenbelastung auf die Ammonium-Oxidationsrate r in die­
ser Arbeit nicht untersucht wurde, kann nur vermutet werden, daß eine höhere hydraulische 
Oberflächenbelastung von Biofilter 2 die Effizienz der Nitrifikation über die größere spezifi­
sche Biofilteroberfläche gesteigert hätte. 
Es kann davon ausgegangen werden, daß die unteren Bereiche von Biofilter 1 aufgrund ta­
geszeitabhängiger Fluktuationen in den Konzentrationen der Stickstoffkomponenten teilwei­
se kein Ammonium mehr erreichte. In diesen "hungernden" Zonen des Biofilters wurde des­
halb die Ausbildung eines substratumsetzenden Biofilms verhindert. 
Auch die räumliche Struktur des Filtermaterials bestimmt die quantitative und teilweise auch 
qualitative Zusammensetzung der anhaftenden Bakterien (Rosenthal & Krüner 1 984). Die 
Struktur des Materials hat damit auch einen wesentlichen Einfluß auf die räumliche Vertei­
lung von heterotrophen und autotrophen Bakterien innerhalb des Biofilters. Bruce ( 1971 ) 
zeigte, daß Form und Material der Füllkörper einen Einfluß auf die Stärke des Biofilms ha­
ben. Ist der anhaftende Biofilm zu dick, so bilden sich im unteren, dem Filtermaterial nahen 
Bereich des Biofilms, anaerobe Schichten. Mit zunehmender Biofilmdicke können ganze Be­
reiche des Filters verstopfen oder der Biofilm wird abgespült (Howell & Atkinson 1 975). Die 
geometrische Form der beiden verschiedenen Füllkörper hat in den durchgeführten Versu­
chen die Aufbereitungsleistung der beiden Biofilter wahrscheinlich erheblich beeinflußt. Die 
regelmäßige Entnahme von Füllkörpern aus den Öffnungen in der Seitenwand der Biofilter 
(Abb. 1 0, S. 32) zeigte in den beiden Biofiltern unterschiedliche Bewuchsdicke der Filterma­
terialien. Insbesondere im oberen Drittel der Filter, zeigten die "Plastikigel" (Biofilter1)  einen 
stärkeren Bewuchs als das Nor-Pac®-Material (Biofilter 2). Im Gegensatz zu den wesentlich 
dichter bewachsenen "Plastikigeln", waren die größeren Hohlräume des Nor-Pac®-Materials 
frei und nicht verstopft. 
Der starke Bewuchs der Füllkörper in Biofilter 1 hat die Effizienz des Filters wahrscheinlich 
deutlich reduziert, einerseits durch die Ausbildung anaerober Zonen, andererseits aber auch 
durch eine erhöhte Ammoniumoxidation in den oberen Filterbereichen, die aufgrund eines 
148 DISKUSSION 
abnehmenden Substratangebotes in vertikaler Richtung eine Ausbildung der Biofilmflächen 
im unterem Bereich der Filter reduzierte. 
4.3.4 Einfluß der Nitrifikation auf den pH-Wert 
Im ersten Versuch konnte während der 24-h-Messung gezeigt werden, daß es nach Zugabe 
von Löschkalk zu einem raschen pH-Anstieg kam, verursacht durch die Zuleitung der Base. 
Die Ergebnisse der pH-Messungen ergaben, daß durch die Nitrifikation erwartungsgemäß 
zwar ein Verbrauch von System-Alkalinität stattfand, aber die dadurch verursachte pH-Er­
niedrigung nicht signifikant war. Eine signifikante pH-Erniedrigung in den Biofiltern wurde nur 
während des Langzeitversuches mit hohem Salzgehalt (Versuch 4) in Biofilter 2 festgestellt. 
Bei Betrachtung des mittleren pH-Wertes über die Versuchsdauer der einzelnen Versuche 
waren die Werte im Zulauf der beiden Biofilter immer höher, mit Ausnahme des Langzeitver­
suchs mit mittlerem Salzgehalt (Versuch 2), in dem in Biofilter 1 ein höherer Wert gemessen 
wurde. Da eine Ammoniumoxidation durch die beiden Biofilter in allen vier Versuchen nach­
gewiesen werden konnte, müssen andere Prozesse einer meßbaren Erniedrigung des pH­
Wertes entgegengewirkt haben. 
Einen Einfluß auf die Meßergebnisse hatte hierbei sicherlich die Versorgung der Biofilter 
durch den Bypass-Betrieb. Das Wasser aus dem Ablauf beider Biofilter wurde im Pumpen­
sumpf 2 mit dem Wasser des Abschäumerablaufs vermischt (vergleiche Abb. 5, S. 27). Hier­
durch trat ein Verdünnungseffekt auf, der dazu führte, daß der pH-Wert der durchmischten 
Wassermenge, die anschließend wieder über die Biofilter geleitet wurde, gesenkt wurde. 
Ein weiterer Vorgang, der in diesem Zusammenhang von besonderer Bedeutung war, ist die 
Entfernung bzw. Ausgasung von C02 über die Oberfläche der Biofilter, wodurch eine Erhö­
hung des pH-Wertes erreicht wurde. Nijhof (1995) beobachtete den gleichen Zusammen­
hang in einem Süßwasser-Kreislaufsystem, in dem die C02-Ausgasung über die Oberflächen 
der Tropfkörper-Biofilter einer Erhöhung des pH-Wertes durch die Nitrifikationsschritte ent­
gegenwirkte. Die Menge an C02, die in einem intensiven Produktionssystem durch die Stoff­
wechselaktivität der Fische und Bakterien produziert wird, ist direkt proportional zu der Men­
ge an Sauerstoff, die für den aeroben Stoffwechsel verbraucht wird (Petit 1990, Grace & 
Piedrahita 1994). Für jedes Mol 02 das verbraucht wird, entsteht ein Mol C02 bzw. in Mas­
senäquivalenten ausgedrückt: für 1 g 02 werden 1.37 g C02 produziert. Eine Anreicherung 
von C02 führt in einem geschlossenen Kreislaufsystem langfristig zu einer Abnahme des pH­
Wertes. 
Hackney & Holt {1982) beschrieben den Gastransfer in Tropfkörpern anhand eines Modells, 
welches den Typ und die spezifische Oberfläche des Filtermaterials berücksichtigt. Die Ent­
fernung von C02 über die Biofilteroberfläche ist ein komplexer Vorgang, der sich auf das 
Karbonatsystem des Wassers auswirkt, da C02 die einzige Komponente des Karbonatsy­
stems ist, die in die Gasphase übertritt. Obwohl im Rahmen des experimentellen Teils der 
Arbeit keine quantitativen C02-Bestimmungen durchgeführt wurden und auch die Bestim­
mung der Alkalinität nicht Bestandteil der durchgeführten Methodik war, können die theoreti-
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sehen zusammenhänge der C02·Entfernung anhand der theoretischen Grundlagenmodelle 
von Hackney & Colt (1981), Gavis & Ferguson (1975) und Grace & Piedrahita (1994) nach­
vollzogen werden. Auf der Grundlage dieser Modelle wurde einer Erniedrigung des pH-Wer­
tes innerhalb der beiden Biofilter durch die C02-Entfernung über die Biofilteroberflächen in 
mehreren Schritten entgegengewirkt. Dabei kam es zunächst im oberen Bereich der Biofilter 
zu einer Entfernung von C02 durch den direkten Gasaustausch, das heißt durch den Übertritt 
von freiem C02 aus der flüssigen Phase des Biofilms in die Gasphase. Die dadurch verur­
sachte Erniedrigung des pH-Wertes hatte einen direkten Einfluß auf das pH-abhängige 
Gleichgewicht der Komponenten des Karbonatsystems (H2C03, HC03• und CO/): der Aus­
gleich des entwichenen Kohlendioxids erfolgte durch Bildung bzw. Neubildung von C02 aus 
Bikarbonat (Gleichung 19) bzw. Kohlensäure (Gleichung 20). Der Anteil von C02, der durch 
diese Dehydroxilierung neu gebildet wurde, konnte ebenfalls in die Gasphase übertreten. 
Heo, . +-+ eo, + OH . 
Heo, . + H' +-+ H,eo, 
H,eo, +-+ eo, + H,o 
(Gleichung 19) 
(Gleichung 20) 
Die Ausgasung von C02 über die Biofilteroberflächen erfolgte somit durch eine Kombination 
aus direktem Gasaustausch und gleichgewichtsabhängiger Neubildung von C02 aus Kom­
ponenten des Karbonatsystems. In diesem Zusammenhang muß erwähnt werden, daß eine 
Entfernung von C02 in Form von Molekülen ohne elektrische Ladung die Alkalinität des ge­
samten Systems dabei nicht beeinflußte (Stumm & Morgan 1981, Spotte 1991 ). 
4.3.5 Bedeutung der pH-Wert - Stabilisierung durch Einsatz von Branntkalk (CaO) 
In einem Kreislaufsystem, das mit einer sehr niedrigen täglichen Wasseraustauschrate ar­
beitet und deshalb als weitgehend geschlossenes System bezeichnet werden kann, ist im 
wesentlichen aus zwei Gründen langfristig mit einer pH-Erniedrigung zu rechnen: 
(1) Bei der Nitrifikation werden H'-lonen freigesetzt (vergleiche Kapitel 1.2), welche in ge­
schlossenen Kreislaufsystemen die Basizität des Systems herabsetzen (Bisgoni Jr. & 
Timmons 1994, Eding & van Weerd 1999). Für die Oxidation von 1 mg Ammonium wer­
den 6.0 - 7.4 mg der System-Alkalinität verbraucht (Environmental Protection Agency 
1975, Sharma & Ahlert 1977). 
(2) C02 wird als Stoffwechselprodukt der aeroben Atmung von Fischen und Bakterien in das 
Wasser abgegeben und bildet freie Kohlensäure (H2C03),  die bei schwacher Basizität 
des Systems nicht neutralisiert werden kann (Grace & Piedrahita 1994). 
1 50 DISKUSSION 
Zusätzlich können noch andere Faktoren, wie z.B. hohe Nitrit- und/oder Nitratkonzentratio­
nen im Kreislaufwasser ein Absinken des pH-Wertes begünstigen. 
Die Kontrolle und Stabilisierung des pH-Wertes war in den Versuchen vor allem notwendig, 
um einen für die Fische verträglichen pH-Wert aufrechterhalten zu können; der natürliche pH 
von Meerwasser liegt bei etwa 8.2 und wird durch die Alkalinität des Meerwassers geregelt. 
Die Toleranz von Fischen gegenüber pH-Schwankungen ist artspezifisch, der von Fischen 
tolerierte Bereich läßt sich aber allgemein auf Werte zwischen pH 6 und pH 9.5 einschränken 
(Masser et al. 1998). Werte im Bereich von pH 6.5 - pH 8.5 gelten als optimal für die Fisch­
haltung (Svobodova et al. 1993). Tilapia-Arten gelten als sehr tolerant gegenüber extremen 
pH-Werten; Wangead et al. (1988) zeigten in ihren Untersuchungen, daß 0. niloticus Werte 
von pH 4.0 bis pH 11.0 toleriert. Ross & McKinney (1988) zeigten für dieselbe Art ebenfalls 
eine extreme Toleranz gegenüber niedrigen pH-Werten (<5.0). Die Bedeutung des pH  für 
das Ammonium/Ammoniak-Gleichgewicht und für die Erhöhung der Ammoniaktoxizität wur­
de einleitend erörtert (vergleiche Kapitel 1 ). 
Die Einhaltung eines optimalen, möglichst konstanten pH-Wertes ist in einem Kreislaufsy­
stem nicht nur für die gehaltenen Fische von großer Bedeutung, sondern auch für die Nitrifi­
kation. Um die Nitrifikationsleistung der aeroben Biofilter aufrechterhalten zu können, muß 
ein für die Nitrifikanten Nitrosomonas und Nitrobacter optimaler pH eingehalten werden. Der 
pH-Bereich, in welchem ein optimales Wachstum der nitrifizierenden Bakterien stattfindet, 
wird in der Fachliteratur von verschiedenen Autoren unterschiedlich beschrieben. Die Anga­
ben beziehen sich außerdem zum größten Teil auf Untersuchungen im Süßwasser. Nur sel­
ten wird auf die unterschiedlichen Optima beider Bakteriengruppen hingewiesen, die sich 
ebenfalls unterscheiden können (Rosenthal, persönliche Mitteilung). Wheaton et al. (1994) 
kommen zu dem Ergebnis, daß nitrifizierende Biofilter im allgemeinen an einen pH-Bereich 
von 6 - 9 angepaßt werden können, wobei Unterschiede zwischen den verschiedenen Fil­
tertypen auftreten können. Bovendeur (1989) grenzt dagegen den optimalen Bereich auf 
Werte zwischen pH 7.5 - pH 8.0 ein. Yoshida (1967) beschreibt für verschiedene Arten nitri­
fizierender Bakterien im Meerwasser einen optimalen Bereich zwischen Werten von pH 7.0 
bis pH 9.0. In den Untersuchungen zur Ammonium-Oxidationsleistung von nitrifizierenden 
Bakterien, die Kawai et al. (1965) in einem Meerwasser-Kreislauf durchgeführt haben, wird 
pH 9 als optimaler Wert für die Nitrifikanten angegeben. Saeki (1958) nennt Werte von pH 
7.1 bis pH 7.8 als bevorzugten Bereich für die Oxidation von Ammonium und Nitrit in Meer­
wasseraquarien. pH-Werte <6 wirken dagegen im allgemeinen inhibierend auf Aktivität und 
Wachstum von nitrifizierenden Bakterienpopulationen in fixierten Biofiltern (Forster 1974, 
Haugh & McCarty 1972, Masser et al. 1998). 
Ein Vergleich der präsentierten Literaturangaben ist nur mit Einschränkungen möglich, da 
zusätzlich andere Faktoren und Umgebungsparameter (wie z.B. Salzgehalt, Feststoffkon­
zentrationen und Sauerstoffgehalt des Systems), die wesentlich die Leistung von Nitrosomo­
nas und Nitrobacter in fixierten Biofilmen beeinflussen können, berücksichtigt werden müs­
sen. In einem geschlossenen Meerwasser-Kreislaufsystem sollte der pH dem Wert des na-
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türlichen Meerwassers angepaßt werden, um ein optimales Wachstum und eine ausreichen­
de Nitrifikationsleistung der Bakterien gewährleisten zu können. 
Während der Versuche wurde dem Absinken des pH-Wertes wirkungsvoll durch Zugabe von 
CaO als Base entgegengewirkt. Der pH konnte auf Werte zwischen 7.6 und 8.0 eingestellt 
werden, wobei die folgenden chemischen Prozesse beteiligt waren: 
(1) Bildung von Kalziumhydroxid 
Bei der Lösung von CaO in Wasser entsteht Ca(OH)2, sogenannter Löschkalk: 
CaO + H,O tt Ca(OH), (Gleichung 21) 
(2) Bildung von Kalziumkarbonat 
Kohlensäure, die durch Hydratisierung von freiem C02 gebildet wurde, dissoziiert (Glei­
chung 23). Das gelöste Hydrogenkarbonat (HC03") reagiert mit dem zugeleiteten Kalzi­
umhydroxid unter pH-Verschiebung in den alkalischen Bereich zu Kalziumkarbonat (Ca­
C03): 
H,co, tt HCO, . + w 
Ca(OH), + Hco,· -t caco,-t + OH + H,O (Gleichung 23) 
In den Versuchen konnte eine Ausbildung von CaC03 im Pumpensumpf 2, in welchem die 
Zugabe von CaO erfolgte, in Form eines weißen Niederschlages nur dann beobachtet wer­
den, wenn die Menge an CaO, die zugegeben wurde, zu hoch war. Zur Ausfällung von Ca­
C03 kam es dabei, sobald das Löslichkeitsprodukt der Verbindung erreicht wurde. Während 
des 24-h-Versuches bei mittlerem Salzgehalt konnte eine Ausfällung von CaC03 besonders 
deutlich nach der Branntkalkzugabe am Morgen beobachtet werden. Kurz zuvor konnte ein 
signifikanter pH-Anstieg im Zulauf der Biofilter festgestellt werden (vergleiche Abb. 19, S. 
63). 
Morgens war der meßbare pH-Anstieg in allen Versuchen immer deutlicher als nach der 
zweiten Zugabe von Branntkalk am Nachmittag. Am Morgen war die organische Belastung 
des Kreislaufwassers durch den großen Zeitabstand (16 Stunden) zur letzten Fütterung am 
niedrigsten. Dementsprechend hoch war die Alkalinität des Systems. Die Zugabe von 
Branntkalk bewirkte deshalb einen raschen pH-Anstieg. Am Nachmittag war der Zeitabstand 
zur letz1en Fütterung deutlich geringer (8 Stunden) und der Alkalinitäts-Verbrauch des Sy­
stems war durch die höhere organische Belastung angestiegen. Die zugeleitete Branntkalk­
menge wurde deshalb unmittelbar zum Ausgleich der verbrauchten System-Alkalinität benö­
tigt. Hierdurch fiel der pH-Anstieg geringer aus als am Morgen. 
Zur Stabilisierung des pH-Wertes in einem Kreislaufsystem können neben dem verwendeten 
Branntkalk (CaO) eine Vielzahl anderer Basen eingesetzt werden. Dazu zählen u.a.: 
• NaOH (Natronlauge) 
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• Na2C03 (Soda) 
• CaC03 (Kalziumkarbonat) 
• MgC03 (Magnesiumkarbonat) 
Natronlauge und Soda sind relativ starke Basen, die leicht löslich sind und deshalb sehr 
leicht zu hoch dosiert werden können (Bisgoni et al. 1994), wodurch die Gefahr einer zu ra­
schen pH-Erhöhung gegeben ist. Magnesiumkarbonat und Kalziumkarbonat sind im Ver­
gleich dazu schwächere Basen, haben aber die Eigenschaft, sich nur sehr langsam in Was­
ser zu lösen. Branntkalk hingegen ist sowohl in Süß- als auch im Meerwasser gut löslich; er 
wurde deshalb zur Stabilisierung des pH-Wertes eingesetzt. 
Ein Nachteil, der bei der Verwendung von CaO beobachtet wurde, war die gelegentliche 
Ausbildung der beschriebenen schwer löslichen CaC03-Niederschläge im Pumpensumpf 2, 
die bei einer Überdosierung der Kalkmenge auftraten. 
Die Ursache hierfür liegt in der unterschiedlichen Ionenzusammensetzung von Meerwasser 
und Süßwasser; während im Süßwasser das ausgefällte Kalziumkarbonat bei einer Ver­
schiebung des pH-abhängigen Gleichgewichtes zwischen den Komponenten des Karbonat­
systems (in diesem Fall bei einer Erniedrigung des pH) wieder in Lösung übergeht, wird die­
ser Lösungsvorgang im Meerwasser durch die Anwesenheit von Magnesiumionen (Mg2•) 
erschwert (Spotte 1992). CaC03 wird in Meerwasser mit Magnesium angereichert, das die 
Oberfläche in Form von Magnesiumkalzit (MgC03) überzieht (Weyl 1967, Morse et al. 1979). 
Die neue Oberflächenstruktur des Karbonats setzt dabei kurzfristig dessen Löslichkeit herab 
und führt zur Ausbildung der beschriebenen schwer löslichen Niederschläge. Während der 
Versuchszeiträume wurden etwaige Niederschläge regelmäßig durch manuelles Absaugen 
aus dem System entfernt. Bei der Verwendung von CaO zur Stabilisierung des pH ist des­
halb darauf zu achten, daß eine gleichmäßige, langsame Zuleitung des Löschkalks erfolgt, 
um eine Ausbildung schwer löslichen Niederschläge im Meerwasser verhindern zu können. 
Die Ausbildung von Magnesiumkalzit führt außerdem kurzfristig dazu, daß dem System Mg2' 
-Ionen entzogen werden, was insbesondere in Meerwassersystemen eine zusätzliche Er­
niedrigung der Alkalinität zur Folge hat. 
4.3.6 Effizienz der Nitratreduktion 
Die biologische Abwasseraufbereitung durch aerobe Biofilter (Nitrifikation) führt in einer In­
tensiv-Fischzucht ohne Denitrifikationsstufe und bei geringer täglicher Wassererneuerung zu 
einer Akkumulation von Nitrat, dem Endprodukt der Nitrifikation. Im Gegensatz zu anderen 
Stoffwechselprodukten von Fischen, wie z.B. Nitrit oder Ammoniak, gilt Nitrat als relativ 
harmlose gelöste Substanz, die von der Mehrzahl der Zuchtobjekte über einen weiten Kon­
zentrationsbereich toleriert wird (Westin 1974, Rosenthal & Krüner 1984, Russo & Thurston 
1991, Arbiv & van Rijn 1995, Masser et al. 1998). Nitratkonzentrationen von 1000 mg L·' 
N03 gelten noch als unschädlich für die Fischhaltung (Koops 1991) und werden in weitge-
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hend geschlossenen Kreislaufsystemen bei geringer Wasseraustauschrate und ohne konti­
n uierliche Denitrifikation schnell erreicht (Otte & Rosenthal 1979). 
Die Nitratkonzentrationen, die während der einzelnen Versuchszeiträume gemessen wurden, 
waren im Vergleich zu den Konzentrationen, die in intensiven Kreislaufsystemen mit hoher 
Besatzdichte und Zufütterungsrate auftreten können, niedrig. Durch den kontinuierlichen 
Betrieb der Denitrifikationseinheit, in der die Nitratreduktion mittels Methanol als organische 
Kohlenstoffquelle für die denitrifizierenden Bakterien ablief, konnte der Nitratgehalt des 
Kreislaufwassers auf einen unbedenklichen Konzentrationsbereich (<50 mg L·1 NOi-N) sta­
bilisiert werden. 
Bei  mittlerem Salzgehalt verlief die Nitratreduktion ( ausgedrückt als Differenz zwischen dem 
Zulauf und Ablauf der Denitrifikationsstufe) innerhalb der Denitrifikationsstufe dabei mit einer 
höheren Effizienz ab als bei hohem Salzgehalt (30 psu). Der erste Versuch konnte dabei 
nicht direkt mit den übrigen vier Versuchen verglichen werden, da im Tagesgang nur ge­
ringfügige Schwankungen der N03-N-Werte beobachtet werden konnten. 
Die Nitratkonzentrationen im Zulauf der Denitrifikationseinheit hatten einen erkennbaren Ein­
fluß auf die Nitratentfernung; bei mittlerem Salzgehalt war die Nitratkonzentration im Zulauf 
der Denitrifikation im Durchschnitt um 25% - 30% höher als bei hohem Salzgehalt (verglei­
che Tab. 32, S. 123). Die Nitratdifferenz zwischen Zu- und Ablauf war bei mittlerem Salzge­
halt über 100% höher als bei hohem Salzgehalt. Balderston & Sieburth ( 1977) beobachteten 
bei einer Erhöhung des Salzgehaltes von O auf 18 psu keine Änderung bei der Effizienz der 
Nitratreduktion durch eine Denitrifikationsstufe. Sie folgerten deshalb, daß eine Anpassung 
denitrifizierender Süßwasserfilter an höhere Salzgehalte ohne Leistungseinbrüche bei der 
Nitratreduktion erfolgen kann. Über die Denitrifikationseinheit der experimentellen Kreis­
laufanlage wurden dagegen bei hohem Salzgehalt maximal 46% (Versuch 3) bis 48% (Ver­
such 4) des Nitrats im Zulauf reduziert, so daß sich eine eindeutige Verminderung der Effizi­
enz durch den erhöhten Salzgehalt feststellen ließ. Balderston & Sieburth (1977) konnten 
anhand von isolierten Bakterienpopulationen aus Biofilmen fünf verschiedene denitrifizieren­
de Bakterienarten (u.a. Pseudomonas sp. und Alteromonas sp.) identifizieren, die ihr 
Wachstum und ihre denitrifizierende Aktivität dem Salzgehalt anpassen konnten. Die Ergeb­
nisse beziehen sich allerdings nur auf eine Erhöhung des Salzgehaltes auf 18 psu und kön­
nen deshalb nicht direkt mit den Ergebnissen dieser Arbeit verglichen werden. 
Möglicherweise hat in den Versuchen der vorliegenden Arbeit die Anpassung an höhere 
Salzgehalte (> 18 psu) eine Veränderung in der Artenzusammensetzung der heterotrophen 
Bakterienpopulation im Inneren der Denitrifikationsstufe bewirkt, so daß bei hohem Salzge­
halt Bakterienarten mit einer geringeren Nitratreduktions-Effizienz dominierten. Um für die 
durchgeführten Versuche genaue Aussagen über eine salzgehaltsabhängige Aktivität bzw. 
das Wachstum und die Vermehrungsraten der an der Nitratreduktion beteiligten Bakterien­
arten treffen zu können, wäre die Isolation und Identifikation der Bakterienpopulationen not­
wendig gewesen. 
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Die Ergebnisse zeigen aber, daß unabhängig vom Salzgehalt die Effizienz der Nitratredukti­
on an den einzelnen Tagen eines Versuchs Schwankungen unterlag. Dabei war ein direkter 
Zusammenhang zwischen Höhe der N03'-N-Konzentration im Zulauf der Denitrifikationsstufe 
und der Intensität der Nitratreduktion nicht immer erkennbar. Pretorius (1973) beobachtete in 
einer Denitrifikationseinheit mit Methanol-Dosierung Schwankungen beim Nitratabbau, un­
abhängig von der Nitratkonzentration im Zulauf. Auch in anderen Untersuchungen an Kreis­
laufsystemen (Balderston & Sieburth 1976, Krüner & Rosenthal 1984, van Rijn & Rivera 
1991, Arbiv & van Rijn 1995) wurden instabile Phasen mit zeitweise unvollständigem Nitrat­
abbau und Leistungsabbrüchen der Nitratreduktion beobachtet. 
Die Menge an organischem Kohlenstoff, die in einem geschlossenen System den Denitrifi­
kanten als Energiequelle zur Verfügung steht, ist in der Regel nicht ausreichend, um eine 
effiziente Nitratreduktion gewährleisten zu können (Spotte 1991 ). Aus der allgemeinen Re­
aktionsgleichung für die Denitrifikation (Gleichung 3, S. 11) ist ersichtlich, daß für die voll­
ständige Reduktion von einem Mol N03• insgesamt 5/6 Mol Methanol (das entspricht 1 mg L'1 
Methanol für 1 mg L·' N03') benötigt werden. In vielen Fällen kann die niedrige Effizienz ei­
ner Denitrifikationseinheit auf den Mangel an einer natürlichen, systemeigenen organischen 
Kohlenstoffquelle (z.B. Schlamm aus der Sedimentation) bzw. einer unzureichenden exter­
nen Dosierung der künstlichen Kohlenstoffquelle (z.B. Methanol, Ethanol, Glukose) zurück­
geführt werden. In den Versuchen, die im Rahmen dieser Arbeit durchgeführt wurden, er­
folgte die Methanoldosierung in Abhängigkeit von der Nitratfracht, um zum einen das Nitrat 
weitgehend umsetzen zu können, zum anderen aber ein Entweichen von nicht umgesetztem 
Methanol über den Ablauf verhindern zu können. Davon ausgehend, daß die Methanoldosie­
rung unter Berücksichtigung der stöchiometrischen Verhältnisse (vergleiche Gleichung 10, S. 
34) während der Einzelversuche der Nitratfracht optimal abgepaßt wurde, können die beob­
achteten Schwankungen nicht mit der mangelnden Verfügbarkeit der organischen Kohlen­
stoffquelle in Verbindung gebracht werden. Die Schwankungen der Nitratreduktion müssen 
deshalb auf Faktoren zurückgeführt werden, die in dieser Arbeit nicht erfaßt wurden. 
Einen wichtigen Hinweis auf die Effizienz der Nitratreduktion gaben aber die Messungen der 
Nitritkonzentrationen im Zu- und Ablauf der Denitrifikationsstufe. Die Messung der Nitritkon­
zentration ist ein wichtiger Parameter zur Beurteilung der Nitrat-Reduktionsleistung einer 
Denitrifikationsstufe. Nitrit entsteht entweder als intermediäres Zwischenprodukt oder aber 
als Endprodukt der Nitratrespiration, je nachdem, welche Bakterienart an dem Dissimilati­
onsprozeß beteiligt ist (Painter 1970). Eine Akkumulation von Nitrit ist häufig in den Denitrifi­
kationsstufen von Kreislaufsystemen nachweisbar (Wilderer et al. 1987), bleibt aber oft un­
bemerkt, da Nitrit bei der Beurteilung der Effizienz einer Denitrifikationseinheit oft unberück­
sichtigt bleibt und deshalb nicht bestimmt wird (van Rijn & Rivera 1991 ). In allen Versuchen 
konnte beobachtet werden, daß ein Zusammenhang zwischen Effizienz der Nitratreduktion 
und einer NOi-N-Akkumulation im Ablauf der Denitrifikationsstufe bestand. Am deutlichsten 
war diese Beziehung im Langzeitversuch mit mittlerem Salzgehalt zu erkennen. 
Eine hohe Nitratentfernung deutet deshalb nicht zwangsläufig auf eine hohe Effizienz der 
Nitratreduktion durch die Denitrifikationsstufe hin, solange hohe Nitritkonzentrationen bei der 
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Beurteilung der Leistungseffizienz unberücksichtigt bleiben. Durch die unvollständig ablau­
fende Nitratreduktion wird deshalb in vielen Fällen eine hohe Nitrat-Reduktionsleistung vor­
getäuscht. 
Besonders markant war die Erhöhung der Nitritkonzentration im Ablauf der Denitrifikations­
einheit bei abnehmender Nitratreduktion im Langzeitversuch mit mittlerem Salzgehalt zwi­
schen dem 8. und 10. Tag zu beobachten. Zeitgleich konnte im Ablauf der Denitrifikations­
einheit ein niedrigerer pH als im Zulauf beobachtet werden, verursacht durch die hohen Ni­
tritwerte6. Dabei bleibt zunächst ungeklärt, ob die beobachtete Nitritakkumulation als Folge 
einer unvollständig ablaufenden Nitratreduktion auftrat oder aber die hohen Nitritkonzentra­
tionen im Zulauf möglicherweise die Nitratreduktion limitiert haben. Tiedje (1990) zeigte, daß 
hohe Nitritkonzentrationen (im Bereich von 28 - 42 mg L"1 N02"-N) toxisch auf einige denitrifi­
zierende Bakterienarten wirken. Van Rijn & Sich (1991) beobachteten bei nitratreduzieren­
den Bakterien (Pseudomonas sp.) ein Aussetzen der Nitritreduktion bei Konzentrationen im 
Bereich von 45 - 55 mg L"1 N02--N. Da die höchsten Nitritkonzentrationen, die im Ablauf der 
Denitrifikationseinheit gemessen wurden nur maximale Konzentrationen von ungefähr 3.5 
mg L"1 N02--N erreichten (im Langzeitversuch mit mittlerem Salzgehalt), kann eine Beeinflus­
sung der Nitratreduktion ausgeschlossen werden. 
Die beobachtete Nitritakkumulation ist also sehr wahrscheinlich auf einen unvollständigen 
Ablauf der Nitratreduktion zurückzuführen, da auch bei hohem Salzgehalt (Versuch 3 und 
Versuch 4) ein Anstieg der Nitritkonzentration im Ablauf der Denitrifikationsstufe immer dann 
zu beobachten war, wenn die Nitratreduktion (ausgedrückt als N03--N-Differenz zwischen 
dem Zulauf und Ablauf) niedrig war. 
Ein wichtiger Faktor, der über eine Akkumulation von Nitrit entscheidet, ist die Konkurrenz 
der beiden Reduktase-Enzyme (Nitrat-Reduktase und Nitrit-Reduktase) um den Elektronen­
donator (Kodoma et al. 1969). Die beiden Enzyme ermöglichen den denitrifizierenden Bakte­
rien das Substrat mit einer konzentrationsabhängigen Stoffwechselgeschwindigkeit abzu­
bauen. Somit kann durch die höhere Aktivität der Nitrat-Reduktase gegenüber der Nitrit­
Reduktase auf einen Anstieg der Nitratkonzentration im Zulauf der Denitrifikationseinheit 
zunächst ein Anstieg der Nitritwerte folgen (Betlach & Tiedje 1981 ), bis eine vollständige 
Konversion des Nitrates erfolgt ist. Betrachtet man unter diesem Aspekt den Anstieg der 
N02--N-Werte zwischen den Tagen 1 0  und 15  des Langzeitversuchs unmittelbar nach Erhö­
hung des Salzgehaltes (Abb. 45, S. 96), so könnte der rasche Anstieg der Nitratkonzentrati­
on im Zulauf der Denitrifikationsstufe den N02--N-Anstieg verursacht haben. Nach dem glei­
chen Prinzip könnte auch der Anstieg der Nitratkonzentration während des Langzeitversuchs 
mit hohem Salzgehalt interpretiert werden, in welchem ebenfalls ein Anstieg der Nitritwerte 
im Ablauf der Denitrifikationsstufe beobachtet werden konnte. 
Neben der Quantität des Elektronen-Donators kann auch die Art und Zusammensetzung der 
verfügbaren organischen Kohlenstoffquelle die Nitratreduktion beeinflussen (Knowles 1982). 
6 Die pH·Messungen im Zu- und Ablauf der Denitrifikationsstufe wurden parallel zu den Bestimmungen der übrigen wasser­
chemischen Qualitätskriterien durchgeführt, sind im Ergebnisteil dieser Arbeit aber nicht aufgeführt. 
1 56 OISKU /ON 
Zwar wird Methanol als exogene Kohlenstoffquelle für die Denitrifikation am häufigsten ein­
gesetzt (Narcis et al. 1979, Krüner & Rosenthal 1984), in neueren Untersuchungen konnte 
aber gezeigt werden, daß sich insbesondere durch den Einsatz von flüchtigen Fettsäuren 
('volatile fatty acids', VFA), wie Acetat oder Butyrat in Kombination mit anaeroben Fließbett­
filtern, ebenfalls eine wirkungsvolle Nitratreduktion erreichen läßt (Aboutboul et al. 1995, Van 
Rijn et al. 1995). VFA's werden in großen Mengen während der anaeroben Fermentierung 
von Fischfutter freigesetzt und fallen damit als nutzbare Ressource in jedem intensiven Hal­
tungssystem an. Die Nutzung dieser gelösten Substanzen als organische Kohlenstoffquelle 
für denitrifizierende Bakterien könnte die Verwendung von Methanol in einer Denitrifikations­
einheit reduzieren oder eventuell vollständig ersetzen. In diesem Zusammenhang muß er­
wähnt werden, daß von der Verwendung der alternativ als exogene organische Kohlenstoff­
quelle einsetzbaren Glukose abzuraten ist, da diese häufig zu raschem Pilzbefall in den­
Rohrleitungen des Systems führt (Rosenthal, persönliche Mitteilung). 
Abschließend kann festgestellt werden, daß die Prinzipien, denen die Nitratreduktion in der 
Denitrifikationsstufe der experimentellen Kreislaufanlage folgte, anhand der erhaltenen Er­
gebnisse leider nur lückenhaft beschrieben und unvollständig aufgeklärt werden konnten. 
Betrachtet man die Nitratreduktion unabhängig von den Ergebnissen der Nitritbestimmungen 
(was im Sinne der vorausgegangenen Diskussion mangelhaft für die Beurteilung der Denitri­
fikationsleistung ist!), so war eine höhere Effizienz der Denitrifikationsstufe (a) bei höheren 
Nitratkonzentrationen im Zulauf und (b) bei einem mittleren Salzgehalt (Versuche 1 und 2) 
feststellbar. Die Schwankungen in der Effizienz, die innerhalb eines Versuchszeitraums zu 
beobachten waren, blieben dabei ungeklärt. Unter Berücksichtigung der Nitritbestimmungen 
wurden aber Perioden geringerer Stabilität der Nitratreduktion beobachtet, so daß über den 
Ablauf der Denitrifikationseinheit teilweise erhebliche Nitritmengen freigesetzt wurden, die 
ein Vielfaches der für Fische toxischen (für die gehaltenen Buntbarsche hingegen noch ver­
träglichen) Konzentration ausmachten. Da durch die Denitrifikationseinheit jedoch lediglich 
ein geringer Teil des gesamten Volumenstroms des Kreislaufs geleitet wurde, wurden die 
Ablaufkonzentrationen rasch mit dem übrigen Systemwasser verdünnt. Es ist aber davon 
auszugehen, daß intermediär auftretende hohe Nitritkonzentrationen im Ablauf der Denitrifi­
kationseinheit langfristig doch zur Anhebung des Nitritkonzentrationsniveaus im gesamten 
Kreislaufsystem beitragen können (Rosenthal & Krüner 1984). 
4.4 Wachstum von 0. niloticus bei mittlerem und hohem Salzgehalt 
Während der Versuche wurden die Versuchsfische bei hohen Salzgehalten gehalten, die 
nicht ihrer ursprünglichen Verbreitung (vorwiegend im Süßwasser) entsprechen. Wie bereits 
erwähnt, erlauben aber die euryhalinen Eigenschaften der meisten Cichliden prinzipiell eine 
Kultivierung in Brackwasser- und Meerwasser-Produktionssystemen, unabhängig von ihren 
ursprünglichen Süßwasser-Verbreitungsgebieten (Watanabe et al. 1984). Die kommerzielle 
Nutzung der meisten Cichliden beschränkt sich noch immer hauptsächlich auf Süßwasser­
Produktionssysteme. Besonders aber in tropischen Küstenregionen, wo ein Mangel an Süß­
wasser häufig limitierend auf die Fischproduktion wirkt, gewinnt die Zucht und Haltung von 
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salzgehaltstoleranten Tilapiaarten für die Fischwirtschaft aber an Bedeutung (AI-Ahmad et al. 
1988, Watanabe et al. 1990). Auch die geringere Toxizität der stickstoffhaltigen Stoffwech­
selausscheidungsprodukte im Salzwasser (insbesondere von Ammoniak und Nitrit; Tomasso 
et al. 1979, Clark et al. 1981, Russo & Thurston 1991) sprechen für eine lntensivzucht in 
Brack- und Meerwasser-Produktionssystemen. 
Die Fähigkeit von 0. niloticus, sich an Meerwasser unterschiedlichen Salzgehaltes anzupas­
sen, wurde in dieser Arbeit genutzt, um das Kreislaufsystem bei einer Salzgehaltserhöhung 
nicht mit einer neuen, an den jeweiligen Salzgehalt angepaßten Art, besetzen zu müssen. 
Chevrinski (1961) beobachtete für 0. niloticus keine signifikanten Unterschiede zwischen 
Wachstum im Süßwasser und Meerwasser. Payne & Collinson (1983) konnten eine bessere 
Wachstumsleistung von 0. niloticus bei niedrigen Salzgehalten (5 - 1 O psu) nachweisen. 
Für die kommerzielle Produktion von Oreochromis-Arten in Süßwasser-Tanksystemen nen­
nen Balarin & Haller (1983) eine durchschnittliche spezifische Wachstumsrate von 1.5% -
2.0% Tag-1 • Watanabe et al. (1993) berechneten für O. urotepis hornorum x 0. mossambi­
cus in einem geschlossenen Kreislaufsystem maximale spezifische Wachstumsraten von 
5.95% Tag·' (bei O psu) und 4.42% - 4.64% Tag·' (bei 18 psu und 32 psu). Die höchste spe­
zifische Wachstumsrate die in der experimentellen Kreislaufanlage bei 0. niloticus beob­
achtet wurde, lag bei 1.82% Tag _, (Langzeitversuch mit mittlerem Salzgehalt). 
Anhand der Ergebnisse der einzelnen Versuchszeiträume konnte gezeigt werden, daß eine 
Anpassung an sehr hohe Salzgehalte nicht zwangsläufig eine Steigerung der Produktion, im 
Sinne einer verbesserten Wachstumsleistung, bedeutete; die höchsten individuellen 
Wachstumsraten der Versuchsfische, ausgedrückt in %-Naßgewichtszuwachs pro Tag (Glei­
chung 7, S. 24), wurden bei mittlerem Salzgehalt beobachtet. Dabei wurden allerdings er­
hebliche Unterschiede zwischen den beiden Größensortierungen beobachtet (vergleiche 
Tab. 30, S. 121-122); die kleineren Versuchsfische zeigten bei mittlerem Salzgehalt Wachs­
tumsraten, die teilweise doppelt so hoch waren, wie die der größeren Fische. Im Langzeit­
versuch mit hohem Salzgehalt war das Wachstum in allen vier Versuchsbecken deutlich re­
duziert, und die kleineren Fische zeigten eine maximale Zuwachsrate, die im Durchschnitt 
nur noch halb so hoch war, wie bei mittlerem Salzgehalt. Die größeren Versuchsfische zeig­
ten in dem gleichen Versuchszeitraum ein Wachstum, daß im Durchschnitt 6.5mal niedriger 
war als bei mittlerem Salzgehalt. In diesem Zusammenhang muß die Besatzdichte der Bek­
ken berücksichtigt werden, die bei den größeren Fischen während der einzelnen Versuchs­
abschnitte um den 2.1 bis 2.7fachen (Versuch 2) bzw. 1.7 bis 1.8fachen (Versuch 4) Wert 
höher war und damit eine wesentliche Ursache für das verringerte Wachstum der größeren 
Fische war. 
Die Anpassungsfähigkeit von 0. niloticus und seiner Hybride an Salzwasser wurde in ver­
schiedenen Arbeiten untersucht (Loya & Fishelson 1969, Payne 1983, Payne & Collinson 
1983, Stickney 1986). Nach Payne & Collinson (1983) werden die besten Zuwachsraten für 
0. niloticus bei einem Salzgehalt von 5 - 10 psu erzielt. Trotzdem sind exakte Angaben über 
einen optimalen Salzgehalt, bei dem die Wachstumsleistung von 0. ni/oticus nicht reduziert 
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ist, aber in der Fachliteratur nur unzureichend vorhanden. Eine Ursache dafür sind die Viel­
zahl anderer Faktoren, die neben dem Salzgehalt das Wachstum im Salzwasser beeinflus­
sen. Chervinskis (1966) Untersuchungen an 0. aureus geben einen Hinweis auf einen mög­
lichen Zusammenhang zwischen optimaler Wassertemperatur und Wachstum bei verschie­
denen Salzgehalten. Es wird in diesem Zusammenhang angenommen, daß die Wassertem­
peratur einen wesentlichen Einfluß auf die osmoregulatorischen Funktionen von 0. mos­
sambicus hat (Stauffer 1986). 
Watanabe et al. (1993) untersuchten das Wachstum von Oreochromis-Hybriden ( 0. uro/epis 
hornorum x 0. mossambicus) bei O psu, 18 psu und 36 psu in einem geschlossenen Kreis­
laufsystem; die Ergebnisse zeigten, daß bei höheren Salzgehalten Wachstum und Futter­
verwertung der Versuchsfische durch eine Erhöhung der Wassertemperatur (von 27°C auf 
32°C) verbessert werden konnten. Da in den Versuchsabschnitten der vorliegenden Arbeit 
die Wassertemperatur nur geringfügig zwischen 24°C und 26°C variierte (vergleiche Tab. 28, 
S. 120), hätte eine Veränderung der Wassertemperatur bei höherem Salzgehalt demnach 
möglicherweise die beobachtete Wachstumsdepression kompensieren können. Für diese 
These fehlen in der Fachliteratur jedoch ausreichende Datensätze, da es kaum Untersu­
chungen gibt, die den Zusammenhang zwischen Temperatur, Salzgehalt und Wachstum bei 
Cichliden detaillierter betrachtet haben (Watanabe et al. 1993). 
Insgesamt waren die beobachteten individuellen Wachstumsraten gegenüber denen, die in 
Süßwasser-Produktionssystemen beobachtet werden können, relativ niedrig. Es zeigt sich 
deshalb, daß eine Veränderung des Salzgehaltes für den Fisch mit osmotischem Stress ver­
bunden ist, der in einem reduzierten Wachstum resultieren kann (Payne 1983). 
Oorshot & Boon {1993) zeigten in ihren Versuchen mit Regenbogenforellen (Oncorhynchus 
mykiss, Walbaum), daß Fische, die in Meerwasser kultiviert werden, mehr Energie für den 
Erhaltungsstoffwechsel benötigen. Verdegem et al. (1997) wiesen für einen 0. niloticus x 0. 
mossambicus-Hybriden ("Red Tilapia") bei Haltung in Meerwasser (19 psu) einen zusätzli­
chen Energiebedarf für Erhaltungsstoffwechsel und Wachstum gegenüber der Haltung im 
Süßwasser nach. Sie berechneten, daß ungefähr 6.5% der über die Nahrung aufgenomme­
nen Energie für diesen Mehraufwand genutzt werden. Auch Suresh & Lin (1992) wiesen bei 
der Anpassung von Tilapien an Salzwasser einen erhöhten osmoregulatorischen Energiebe­
darf nach. 
Die Anpassung an einen höheren Salzgehalt beinhaltet sowohl strukturelle als auch funktio­
nale Veränderungen in den Kiemen der Fische. Diese äußern sich u.a. in einer Zunahme der 
Chloridzellen-Anzahl auf den Kiemenlamellen und in einer Erhöhung der Na•- und K•-ATP­
ase-Aktivität innerhalb des Kiemengewebes sowie in einem gesteigerten Transfer von Na• 
und er über die Kiemen (Suresh & Lin 1992). Die hormonelle Steuerung des Anpassungs­
prozesses erfolgt wahrscheinlich durch die Hormone Catecholamin, Glukagon, Prolactin und 
Cortisol (Prunet & Bornacncin 1989). Größere Fische lassen sich häufig problemloser an 
höhere Salzgehalte anpassen und zeigen gegenüber kleineren Fischen besseres Wachstum, 
was u.a. mit ihrem höher entwickelten osmoregulatorischen System in Zusammenhang ge-
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bracht wird (Wagner et al. 1969, Ewing et al. 1980, Watanabe et al. 1 985). Parry (1 960) er­
klärt die Zunahme der Anpassungsfähigkeit an höhere Salzgehalte mit zunehmender Kör­
pergröße durch das kleinere Verhältnis von Kiemenoberfläche zum Gewicht des Fisches. Ein 
besseres Wachstum der größeren Fische konnte in den Versuchen mit 0. niloticus in der 
experimentellen Kreislaufanlage nur unmittelbar nach Umstellung auf den hohen Salzgehalt 
bestätigt werden. 
Neben der möglichen Beeinflussung der Wachstumsleistung durch die osmoregulatorischen 
Faktoren wird als Ursache für das bessere Wachstum einiger Tilapiaarten in Salzwasser u.a. 
auch eine Abnahme des territorialen Aggressionsverhaltens diskutiert (Suresh & Lin 1 992). 
Auch eine verbesserte Futterverwertung mit zunehmendem Salzgehalt kommt für bessere 
Wachstumsraten in Betracht (Watanabe et al. 1 993). Eine Bilanz der Futterverwertung, unter 
Berücksichtigung der Protein-, Fett,- und Kohlenhydratverwertung durch die Versuchsfische, 
wurde im Rahmen dieser Arbeit nicht vorgenommen. Geht man aber davon aus, daß bei 
erhöhten Salzgehalten eine Anpassung des Stoffwechsels von 0. niloticus erfolgt, z.B. in 
Form einer veränderten Futterverwertung, so hätte mit der Adaptation an höhere Salzgehalte 
auch die Zusammensetzung des Futters dem veränderten Stoffwechsel der Versuchsfische 
angepaßt werden müssen. Auch eine Erhöhung der täglichen Futterration wäre möglicher­
weise eine sinnvolle Maßnahme gewesen, um eine Wachstumsdepression gegenüber der 
Haltung im Süßwasser bzw. bei niedrigeren Salzgehalten ausschließen zu können. 
In geschlossenen Kreislaufsystemen kann außerdem die Akkumulation bestimmter bioche­
mischer Substanzen, die von den Fischen freigesetzt werden, eine Hypersensitivität der Fi­
sche und erhöhte Stressanfälligkeit auslösen (Henderson-Arzapalo et al. 1 980) und damit 
inhibierend auf das Wachstum der Fische wirken. 
E s  muß an dieser Stelle betont werden, daß das Wachstum der Versuchsfische bei den un­
terschiedlichen Salzgehalten auch in Zusammenhang mit der Wasserqualität während der 
Versuchsabschnitte betrachtet werden muß. Hohe Ammonium-/Ammoniak-Werte können die 
Wachstumsleistung bei hohem Salzgehalt zusätzlich reduzieren. Kirn (1 983) konnte in einem 
Süßwasser-Kreislaufsystem, das ohne Biofilter betrieben wurde, bei hoher Ammonium-Be­
lastung ein verringertes Wachstum bei Tilapien beobachten. In den Versuchen der vorlie­
genden Arbeit resultierte eine geringere Leistungseffizienz beider Biofilter bei der Ammoniu­
moxidation zwangsläufig neben höheren Ammoniumkonzentrationen auch in einer Erhöhung 
des undissoziierten Anteils am Gesamtammonium, das heißt in höheren Ammoniakkonzen­
trationen, im Ablauf der Biofilter. Die höchsten Ammoniakkonzentrationen wurden bei hohem 
Salzgehalt beobachtet und waren im Durchschnitt 1 Omal höher als die bei mittlerem Salzge­
halt nachgewiesenen Konzentrationen (vergleiche Tab. 33, S. 1 24). Da die beobachteten 
Konzentrationen zeitweise 0.1  mg L"1 NH3-N erreichten, wurden die empfohlenen Richtwerte 
tolerierter Ammoniakkonzentrationen (vergleiche Kapitel 1 .1 )  im Ablauf der Biofilter, insbe­
sondere während der Langzeitversuche mit hohem Salzgehalt und in Abhängigkeit vom ph­
Wert, phasenweise deutlich überschritten. Über den Ablauf der Biofilter wurden somit teilwei­
se erhebliche Ammoniakmengen freigesetzt, die ein Vielfaches der für Fische toxischen (für 
die gehaltenen Buntbarsche hingegen noch verträglichen) Konzentration ausmachten. Da 
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durch die Biofilter jedoch nur ein Teil des gesamten Volumenstroms vom Kreislauf geleitet 
wurde, wurden die Ablaufkonzentrationen rasch mit dem übrigen Systemwasser verdünnt. 
Wie bereits diskutiert, konnten im Langzeitversuch unmittelbar nach der Erhöhung des Salz­
gehalts, Phasen beobachtet werden, die für die Stabilität des gesamten Kreislaufes sowie für 
die gehaltenen Fische kritische Zeiträume darstellten, die durch den kurzfristigen Anstieg der 
Nitritwerte geprägt waren. Die Nitritkonzentrationen im Ablauf der Biofilter lagen zeitweise 
deutlich über den Werten, die von Fischen über einen längeren Zeitraum toleriert werden 
können. Die Toleranz von Fischen gegenüber hohen Nitritwerten ist artspezifisch und für die 
meisten Warmwasserfische wird in der Literatur eine Langzeitexposition bei Werten >0.5 mg 
L-1 NOi-N als kritisch eingestuft (Losordo et al. 1992, Parker 1994). Nitritkonzentrationen von 
0.15 mg L"1 N02--N verursachen bei Salmoniden in intensiven Haltungssystemen hohe Mor­
talitäten (Liao & Maya 1974). Die Toxizität von Nitrit wird durch Anwesenheit von Chlorid­
ionen im Meerwasser allerdings vermindert (Tomasso et al. 1979, Russe & Thurston 1991), 
so daß Salzwasserfische im allgemeinen höhere Nitritwerte tolerieren können (Spette 1992). 
Das Hauptproblem, das in Verbindung mit hohen Nitritkonzentrationen auftritt, ist die Oxida­
tion von Hämoglobin zu Methämoglobin ("brown blood-disease"), welches ein geringeres 
Sauerstoffbindungsvermögen hat als Hämoglobin (Parker 1995, Honeyfield & Watten 1996, 
Masser et al. 1998, Parra & Yufera 1999). Auf 0. niloticus schienen die hohen Nitritkonzen­
trationen keine negativen Auswirkungen gehabt zu haben. Regelmäßige Blutkontrollen und 
das insgesamt unauffällige Verhalten der Fische während der Versuche bestätigen eine ho­
he Toleranz der Versuchsfische gegenüber hohen Nitritwerten. Begünstigend wirkte in die­
sem Zusammenhang auch wieder die Verdünnung hoher Konzentrationen im Ablauf der Bio­
filter mit dem übrigen Systemwasser. 
Da Cichliden bereits im Alter von wenigen Monaten geschlechtsreif werden, waren die Ver­
suchsfische mit Beginn des ersten Versuchsabschnittes bereits reproduktionsfähig. Eine 
Wachstumsdepression, wie sie für Fische im allgemeinen beim Erreichen der Geschlechts­
reife beobachtet werden kann (Brett 1979), kann deshalb als mögliche Erklärung für das (im 
Vergleich zu den aufgeführten Literaturwerten für Süßwasser) geringere Wachstum der Ver­
suchsfische ebenfalls nicht in Betracht kommen. 
Zusammenfassend kann das Wachstum der Versuchsfische bei mittlerem Salzgehalt als 
deutlich besser gegenüber dem hohem Salzgehalt beurteilt werden. Unmittelbar nach der 
Umstellung auf den hohen Salzgehalt schienen die größeren Fische gegenüber den kleine­
ren Versuchsfischen einen osmoregulatorischen Vorteil zu besitzen, der die höheren 
Wachstumsraten der größeren Cichliden zu diesem Zeitpunkt erklärt. 
4.5 Schlußbetrachtung 
Für die Dimensionierung und den Betrieb von Biofiltern in marinen Kreislaufsystemen ist der 
Vergleich der Literatur, der die Kinetik der Abbauleistungen biologischer Filter in intensiven 
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Süßwasser-Kreislaufanlagen mit derjenigen von marinen Kreislaufsystemen vergleicht, wich­
tig. Daten über die Ammonium-Oxidationsleistung im Süß- und Meerwasser erlauben eine 
Einschätzung der Anforderungen an das Layout der Systeme und aller ihrer Komponenten. 
Da die Ergebnisse dieser Studie im Rahmen eines weiterführenden Forschungsprojektes der 
Abteilung Fischereibiologie zur Kreislauftechnologie, industriellen Technologieträgern und 
Anlagenbauern zur weiteren Interpretation assoziierter Fragestellungen sowie zu Zwecken 
der Systemoptimierung zur Verfügung gestellt werden sollen, ist der Bau des vorgestellten 
experimentellen Meerwasser-Kreislaufsystems eine wichtige Voraussetzung für die weitere 
Entwicklung der Fragestellungen. Das vorgestellte Kreislaufsystem ermöglichte die Untersu­
chung von Funktion und Leistungsmerkmalen der Biofilter in Abhängigkeit von Salzgehalt 
und unterschiedlichsten Betriebszuständen unter intensiven Produktionsbedingungen. 
Während der zweijährigen Betriebsdauer war das System kontinuierlich mit Fischen ( 0. nilo­
ticus) besetzt und der Kreislauf wurde ohne Unterbrechungen aufrechterhalten. Während 
dieses Zeitraumes traten zu keinem Zeitpunkt ernsthafte technische Probleme auf, die eine 
artgerechte Haltung der Versuchsfische gefährden konnten. Die Verluste, die bei der Haltung 
der Versuchsfische während der gesamten Betriebsdauer bzw. während der einzelnen Ver­
suchsabschnitte auftraten, lagen im Rahmen der Erfahrungswerte aus der Praxis intensiver 
Haltungssysteme. Sie sind teilweise auch auf veränderte Betriebszustände während und 
unmittelbar nach der Anpassung des Systems an den hohen Salzgehalt zurückzuführen. Das 
Wachstum der äußerst anpassungsfähigen Versuchsfische variierte mit Größe und Alter der 
Fische und in Abhängigkeit vom Salzgehalt während der Versuchszeiträume. Die Eignung 
der Cichliden zur Kultivierung in Brack- und Meerwasser ist bekannt und mehrfach ausführ­
lich beschrieben worden (eine ausführliche Zusammenfassung geben hierzu u.a. Stickney 
(1986) sowie Suresh & lin (1992)). Die dort aufgeführten Werte konnten im Rahmen dieser 
Studie bestätigt werden, obwohl 0. niloticus nicht zu den Tilapiaarten zählt, die bevorzugt im 
Salzwasser gezüchtet werden. Aufgrund ihrer guten Wachstumsleistung im Brack- und 
Meerwasser gewinnen heute insbesondere die sogenannten "roten Tilapia-Hybride", wie z.B. 
O. urolepis hornorum x 0. mossambicus, an Bedeutung für die Marikultur (Watanabe et al. 
1 992 & 1993, Pruginin et al. 1988). 
Das Gesamtkonzept der experimentellen Kreislaufanlage und die Funktion der einzelnen 
Systemkomponenten zur Wasseraufbereitung zeigten zufriedenstellende Leistungen bei ge­
ringer Störanfälligkeit durch technische Schwachpunkte des Systems. Die Kreislaufanlage 
war deshalb geeignet, um die Kinetik der Nitrifikationsschritte in den eingesetzten Biofiltern in 
Abhängigkeit vom Salzgehalt und den gelösten Stoffwechselausscheidungsprodukten der 
Versuchsfische untersuchen zu können. Die Ausgangszahlen der Versuchsfische am jeweili­
gen Versuchsbeginn (vergleiche Abb. 18, S. 59) reflektieren das Bemühen, die Gesamtbio­
massen während der einzelnen Versuchszeiträume auf ähnlichem Niveau zu halten. Teilwei­
se war hierzu die Entnahme von Fischen aus den Haltungsbecken der experimentellen 
Kreislaufanlage vor Beginn des jeweiligen Versuchszeitraumes notwendig, und die Mortalität 
der Versuchsfische führte teilweise zu einer Abnahme der lndividuenanzahl während der 
Versuchszeiträume. Trotzdem ergaben sich noch deutliche Unterschiede in den jeweiligen 
Biomassen der Versuchszeiträume. Diese Tatsache hatte den Vorteil, daß ein größerer Be-
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reich von Nährstoffkonzentrationen und sein Einfluß auf die Leistungseffizienz der Biofilter 
untersucht werden konnte. Von einem zusätzlichen Vorteil für die Beurteilung der Biofilterlei­
stung in Abhängigkeit vom Salzgehalt waren auch zeitweise annähernd gleiche Nährstoff­
konzentrations-Niveaus während der einzelnen Versuchsabschnitte. 
Die Untersuchung der Reaktionskinetik, welche die Substratumsetzung in den Biofiltern be­
stimmte, zeigte, daß die Anpassung der Biofilter an den hohen Salzgehalt während der er­
sten Versuchshälfte des Langzeitversuchs unmittelbar nach Erhöhung des Salzgehaltes für 
die Stabilität des gesamten Kreislaufs sowie für die gehaltenen Fische einen kritischen Zeit­
raum darstellte (insbesondere durch den kurzfristigen Anstieg der Nitritkonzentrationen). Die 
gleichzeitige Betrachtung der beiden Reaktionsschritte der Nitrifikation durch den Vergleich 
der Ammonium-Oxidationsraten r und der Nitrit-Oxidationsraten LI lieferte in allen Versuchen 
hilfreiche Anhaltspunkte zur Beurteilung der Aufbereitungsleistung der Biofilter. Es konnte 
besonders in den Versuchen mit hohem Salzgehalt gezeigt werden, daß ein Erreichen ma­
ximaler, substratgesättigter Ammonium-Oxidationsraten r mit dem Risiko einer Nitritakku­
mulation verbunden ist. 
Ein Übergang zu einer substratgesättigten 0-0rdnungs-Reaktionskinetik war bei mittlerem 
Salzgehalt nicht zu beobachten, da die NH/-N-Konzentrationen im Zulauf der Biofilter einen 
kritischen Wert (CmaxNH4-N) offensichtlich nicht erreichten. Das Erreichen der maximalen Am­
monium-Oxidationskapazität (rmax), die im Langzeitversuch mit hohem Salzgehalt beobachtet 
werden konnte, deutete den Übergang zu einer 0-0rdnungs-Reaktion bei 30 psu an. Es 
konnte in diesem Zusammenhang gezeigt werden, daß höhere r-Werte nicht zwangsläufig zu 
einer langfristigen Verbesserung der Wasserqualität im Gesamtsystem führen müssen. 
Die unterschiedliche Effizienz der beiden eingesetzten Füllkörpermaterialien war in allen 
Versuchen signifikant. Die Nor-Pac®-Füllkörper (Biofilter 2) zeichneten sich gegenüber den 
"Plastikigeln" (Biofilter 1) zwar durch eine deutlich geringere spezifische Oberfläche aus, lie­
ferten aber bei beiden Salzgehalten insgesamt höhere spezifische Ammonium-Oxi­
dationsraten r. Als Ursache für diese Beobachtung wurde die optimalere Verteilung des Bio­
filmrasens auf der Oberfläche der Nor-Pac®-Füllkörper aufgeführt, die zu einer gleichmäßi­
geren vertikalen Verteilung des Biofilms innerhalb des Biofilters 1 führte. 
Auch wenn die Abbauleistung der Tropfkörper-Biofilter insgesamt unter allen Betriebsbedin­
gungen - und insbesondere im Vergleich mit den Leistungsdaten von Süßwasser-Biofiltern -
als äußerst zufriedenstellend eingestuft werden kann, zeichnet sich in kommerziellen Kreis­
laufanlagen ein Trend zur Anwendung kleinerer Filtermaterialien ab (vor allem in Kombinati­
on mit Sehwebbett-Filtersystemen). Wegen ihres limitierten Volumendurchsatzes wird sich 
wohl langfristig eine Kombination dieser Filtersysteme mit Tropfkörper-Biofiltern oder ande­
ren Festbettreaktoren durchsetzen. Biofilter, die nach dem Tropfkörper-Prinzip funktionieren, 
werden deshalb auch in modernen Produktionssystemen weiterhin eine Bedeutung haben, 
vor allem dann, wenn es Ziel sein wird, (a) kostengünstige, wartungsarme Filtersysteme in 
einem (Kreislauf-) System zu installieren und (b) Filter einzurichten, die nicht kontinuierlich 
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am Rande ihrer Auslastungskapazität betrieben werden und in denen die Ammonium­
Oxidationsrate r hauptsächlich einer 12-0rdnungs-Reaktionskinetik folgen soll. 
Lekang & Kleppe (2000) zeigten, daß die Leistung von Tropfkörper-Biofiltern auch durch den 
Einsatz neuerer, kleinster Filtermaterialien optimiert werden kann. Je nach kultivierter 
Fischart kann aber bei feinem Füllkörpermaterial die Zusammensetzung der Feststoffracht 
zur Verstopfung der Porenräume im Biofilter führen und damit alle anderen operativen Vor­
teile eliminieren (Koops 1991 ). Die Ergebnisse, die im Rahmen der vorliegenden Arbeit er­
halten wurden, deuten außerdem darauf hin, daß die Leistung von Tropfkörper-Biofiltern im 
marinen Milieu zusätzlich wesentlich durch hydraulische Belastungskriterien der Filterober­
flächen beeinflußt werden kann. Dieser Zusammenhang ist für Süßwasser-Systeme erwie­
sen. Da die hydraulischen Belastungsraten der Biofilter während der einzelnen Versuchsab­
schnitte nicht verändert wurden, konnte dieser Aspekt zwar nicht untersucht werden, muß 
aber in seiner Bedeutung für die Aufbereitungsleistung von Biofiltern hervorgehoben werden 
(Vermeidung von 02-Mangelbedingungen). 
Ein Nachteil vieler Untersuchungen, welche die Problematik der biologischen Aufberei­
tungsleistung von Biofiltern im Meerwasser betrachtet haben, ist der Maßstab der durchge­
führten Laborexperimente; die Mehrzahl der Ergebnisse, welche in der Literatur die Ammo­
nium-Oxidationleistung von Biofiltern in Meerwasser-Systemen beurteilen, beruhen auf Un­
tersuchungen, die in kleinen Laborsystemen durchgeführt wurden. So sind die Ergebnisse, 
die Bovendeur (1989) an dem "biofilm adaption system' erhalten hat, unbestritten wegwei­
send und einmalig in ihrer Bedeutung für die Untersuchung der Reaktionsmechanismen, 
welche die Substratumsetzung in marinen Biofilmsystemen steuern; auch diese beruhen 
aber auf Experimenten in kleinskaligen Laborsystemen, die eine Übertragung der Ergebnisse 
auf Intensiv-Haltungssysteme nicht ohne Vorbehalte zulassen. 
Die Hauptursache für die fehlenden Erkenntnisse und mangelnden Erfahrungen bezüglich 
der Leistung von Biofiltern in marinen Kreislaufanlagen liegt auf der Hand: bis heute existie­
ren kaum technisch ausgereifte und wirtschaftlich rentable, weitgehend geschlossene Meer­
wasser-Kreislaufanlagen, die vergleichbare Ergebnisse liefern können bzw. zur Umsetzung 
von Modellen und Pilotanlagen aus laborexperimentellen Untersuchungen geeignet wären. 
Eine Reproduzierbarkeit von Versuchsergebnissen und deren verbesserte Interpretation ist 
deshalb auf dem heutigen Niveau der Meerwasser-Kreislaufsystemtechnik kaum möglich. 
Auch in der neueren Fachliteratur finden marine Kreislaufsysteme im Vergleich zu Süßwas­
ser-Kreislaufsystemen nur geringere Beachtung oder werden teilweise vollständig mißachtet, 
wie im Falle von Timmons & Losordo (1994), deren Buch zur Kreislauftechnologie (und des­
sen Systemgestaltung und Management!), sich ausschließlich auf Süßwasser-Produktions­
systeme beschränkt. 
Als Ergebnis dieser Studie konnten wichtige, grundlegende Daten geliefert werden, die zur 
Beurteilung der Nitrifikationsleistung von Biofiltern in Meerwasser-Kreislaufsystemen not­
wendig sind, um eine Optimierung der Systeme unter Berücksichtigung der Modelle für die 
Reaktionskinetik der Substratumsetzung zu ermöglichen. 
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Weiterführende Arbeiten sollten sich unter Berücksichtigung der vorgeschlagenen Punkte zur 
Systemoptimierung (vergleiche Kapitel 4.1 )  und methodischen Verbesserungen vor allem mit 
den Faktoren und Einflußgrößen beschäftigen, die in dieser Arbeit zunächst unberücksichtigt 
bleiben mußten. Von besonderer Bedeutung sind dabei die Analyse der Interaktion zwischen 
den Feststoffrachten und der Kinetik der Nitrifikation, die Betrachtung der Abschäumungsef­
fizienz in Abhängigkeit von einer Veränderung der Oberflächenspannung (Einfluß verschie­
dener Futtermittel!) sowie die Beobachtung von BSB/CSB-Schwankungen bei veränderten 
Besatzdichten, wie sie in kommerziellen Produktionssystemen durch die kontinuierliche Ent­
nahme der Fische bzw. durch Neubesatz auftreten. 
Während der Planung der experimentellen Kreislaufanlage und der Umsetzung des Kon­
zeptes mit dem Ziel, ein weiterführendes Forschungsprojekt zur Kreislauftechnologie in der 
Abteilung Fischereibiologie etablieren zu können, fand kontinuierlich ein reger Austausch 
und Wissenstransfer mit den beteiligten Technologiepartnern statt, wovon letztendlich beide 
Seiten (Wirtschaft und Universität) in hohem Maße profitieren konnten. zusammenfassend 
muß die Durchführung der vorgestellten Studie deshalb auch als Ansatz für einen erfolgrei­
chen und zukunftsträchtigen Wissens- und Technologietransfer zwischen den beteiligten 
Gruppen aus Forschung und Industrie betrachtet werden. 
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5. ZUSAMMENFASSUNG 
Die Einrichtung weitgehend geschlossener MeenNasser-Kreislaufsysteme hat in der Vergan­
genheit insbesondere in Hinblick auf eine ressourcenschonende marine Aquakultur erheblich 
an Bedeutung gewonnen. Für die Entwicklung geeigneter Systeme besteht aber noch immer 
ein erheblicher Forschungsbedarf. Dies betrifft besonders die an der biologischen Wasser­
aufbereitung beteiligten Systemkomponenten und deren substratumsetzenden (mikrobiellen) 
Reaktionsmechanismen. Mit dieser Arbeit wurde die bislang schwerpunktmäßig für Süßwas­
sersysteme beschriebene Thematik zur Leistungseffizienz von Biofiltersystemen aufgegriffen 
und auf die marine Kreislauftechnologie übertragen. 
Ziel dieser Studie war dabei die Untersuchung der zusammenhänge zwischen der Lei­
stungseffizienz von Biofiltern und dem Salzgehalt für die Aufzucht von Fischen. Im Vorder­
grund stand dabei die Bestimmung der stickstoffhaltigen Stoffwechselausscheidungspro­
dukte der Versuchsfische und die Untersuchung, in welchem Maße diese Substanzen unter 
Berücksichtigung anderen schwankender Wasserqualitätskriterien biologisch umgesetzt 
werden. Dabei wurden auch unterschiedlich strukturierte Biofiltermaterialien getestet, wobei 
insbesondere die Reaktionskinetik der Ammoniumoxidation zur Beurteilung der Nitrifikati­
onseffizienz der Biofilter betrachtet wurde. Zur Beschreibung der Reaktionskinetik wurde u.a. 
das aus der Michaelis-Menten-Beziehung abgeleitete 'Ua-order/0-order"-Kinetik-Modell be­
nutzt, das sich zur Beschreibung der Reaktionskinetik für den mikrobiellen Abbau der gelö­
sten Stickstoffverbindungen (NH/-N, N02-N) bewährt hat (Williamson & McCarty 1976, Har­
ris & Hansford 1976, Harremoäs 1978, Arvin & Harremoäs 1989, Bovendeur 1989, Heins­
broek & Kamstra 1990, Nijhof 1995, Nijhof & Klapwijk 1995, Kamstra 1998). 
Ergänzend wurde untersucht, ob ein Zusammenhang zwischen der Wachstumsleistung der 
Versuchsfische (Oreochromis niloticus, Farn. Cichlidae) und den (in den einzelnen Ver­
suchszeiträumen) variierenden Wasserqualitätskriterien (insbesondere dem Salzgehalt) be­
stand. Während der experimentellen Versuchsreihen wurden die Versuchsfische bei hohen 
Salzgehalten gehalten, die nicht ihrer ursprünglichen Verbreitung (vonNiegend im Süßwas­
ser) entsprachen. Die euryhalinen Eigenschaften der meisten Cichliden erlauben aber prinzi­
piell eine Kultivierung in Brackwasser- und MeenNasser-Produktionssystemen, unabhängig 
von ihren ursprünglichen Süßwasser-Verbreitungsgebieten (Stickney 1 986, Suresh & Lin 
1992, Watanabe et al. 1984). 
Im Rahmen des methodischen Teils wurde ein weitgehend geschlossenes MeenNasser­
Kreislaufsystem entwickelt. Die tägliche Wassererneuerungsrate des Systems beschränkte 
sich ausschließlich auf den Ausgleich der Wassermengen, der durch Verdunstung und 
Spritzwasserverluste sowie durch das Ablassen der Standrohre und das manuelle Absaugen 
der Sedimente notwendig war. Das MeenNasser-Kreislaufsystem ermöglichte die Untersu­
chung der Reaktionskinetik der Substratumsetzung durch die Biofilter in Abhängigkeit unter­
schiedlicher Salzgehalte sowie verschiedener Betriebszustände. Die Fische konnten in die­
sem System unter hohen Besatzdichten (bis zu 90 kg m·3) gehalten werden, wie sie in der 
Intensiv-Aquakultur normalenNeise im Durchfluß üblich sind. Die Fähigkeit von 0. niloticus 
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sich an Meerwasser unterschiedlichen Salzgehalts anzupassen, wurde genutzt, um das 
Kreislaufsystem bei einer Salzgehaltserhöhung nicht mit einer neuen, an den jeweiligen 
Salzgehalt angepaßten Art, besetzen zu müssen. Das Konzept der im Rahmen dieser Arbeit 
aufgebauten Meerwasser-Kreislaufanlage unterscheidet sich von anderen (experimentellen) 
Kreislaufsystemen 
(a) durch die Zuordnung der Systemkomponenten zueinander sowie den Volumenströmen 
zwischen den Komponenten, 
(b) durch die Kontrolle der Feststoffseparation mittels Sedimentfallen und die Entfernung der 
Feintrübe durch das Abschäumungsverfahren mit Ozon im Hauptstrom, 
(c) durch den Verzicht auf technischen Sauerstoff zu Belüftungszwecken. 
Im experimentellen Teil wurden in vier Versuchsreihen bei zwei Salzgehalten (16 psu und 
30 psu) folgende Themenpunkte untersucht: 
• Einfluß der Stoffwechselausscheidungsprodukte der Versuchsfische ( 0. ni/oticus) auf die 
Nitrifikationsleistung der Biofilter in Abhängigkeit vom Salzgehalt. 
• Wachstum der Versuchsfische in Abhängigkeit vom Salzgehalt und den verschiedenen 
Versuchsbedingungen. 
• Leistung der Systemkomponenten zur biologischen und mechanischen Wasseraufberei­
tung. 
Der erste Versuch war ein 24-h-Versuch, um die Tagesschwankungen in der Wasserqualität 
zu erfassen. In drei Langzeitversuchen mit einer Dauer von je 30 Tagen wurde die biologi· 
sehe Wasseraufbereitung bei mittlerem (16 psu) und hohem (30 psu) Salzgehalt sowie un­
mittelbar nach Erhöhung des Salzgehaltes (auf 30 psu) über längere Zeiträume untersucht. 
Im 24-h-Versuch konnten mit den Bestimmungen der wasserchemischen Qualitätskriterien 
die tageszeitbedingten Schwankungen der Nährstoffkonzentrationen (Nitrit, Nitrat, Ammoni· 
um) in dem Kreislaufsystem erfaßt werden. Anhand der Ergebnisse konnte deren Einfluß auf 
die Aufbereitungsleistung der Biofilter untersucht werden. Die drei Langzeitversuche lieferten 
Ergebnisse zur Effizienz der biologischen Wasseraufbereitung bei mittlerem und hohem 
Salzgehalt einschließlich der Stabilität bestimmter Betriebszustände über längere Zeiträume 
unter intensiven Produktionsbedingungen. Die Ergebnisse der Versuchsreihen konnten in 
Zusammenhang mit weiteren physikalisch-chemischen Wasserqualitätskriterien (pH, Tempe· 
ratur, Sauerstoff}, die parallel gemessen wurden, interpretiert werden. 
Die wichtigsten Ergebnisse der vier Versuche lassen sich wie folgt zusammenfassen: 
• Wachstum der Versuchsfische 
Die höchsten individuellen Wachstumsraten wurden bei mittlerem Salzgehalt beobachtet. 
Unmittelbar nach der Umstellung auf den hohen Salzgehalt schienen die größeren Fische 
gegenüber den kleineren Versuchsfischen einen osmoregulatorischen Vorteil zu besitzen, 
der die höheren Wachstumsraten der größeren Cichliden zu diesem Zeitpunkt erklärt. Dar· 
ZUSAMMENFASSUNG 1 67 
aus wurde u.a. gefolgert, daß eine Anpassung an höhere Salzgehalte nicht zwangsläufig 
eine Steigerung der Produktion bedeutete (im Sinne einer verbesserten Wachstumsleistung), 
wie sie bei anderen Arten zu beobachten ist. Neben der möglichen Beeinflussung der 
Wachstumsleistung durch die osmoregulatorischen Faktoren wurde das Wachstum der Ver­
suchsfische bei den unterschiedlichen Salzgehalten auch in Zusammenhang mit der Was­
serqualität während der Versuchsabschnitte gebracht. 
• Nitrifikationsleistung der Biofilter in Abhängigkeit vom Salzgehalt 
Die Anwesenheit nitrifizierender Bakterien auf dem Trägermaterial der Biofilter konnte in al­
len vier Versuchen bestätigt werden. Unabhängig vom Salzgehalt konnte in den Biofiltern die 
Abfolge beider Reaktionsschritte der Nitrifikation durch eine Zunahme der Ammonium­
Oxidationsraten und Nitrit-Oxidationsraten beobachtet werden. Unabhängig vom Salzgehalt 
und von der spezifischen inneren Oberfläche der beiden Tropfkörper-Biofilter wurde in bei­
den  Biofiltern insgesamt immer die gleiche Menge an Ammonium oxidiert. Bezogen auf die 
spezifischen Oberflächen der beiden Biofilter zeigte der Biofilter mit der geringeren spezifi· 
schen Oberfläche aber in allen vier Versuchen eine signifikant höhere spezifische Ammoni­
um-Oxidationsrate r. Diese Feststellung wurde u.a. auf die unterschiedliche Verteilung des 
Biofilmrasens auf den beiden Füllkörpermaterialien zurückgeführt 
Beim mittleren Salzgehalt (16 psu) wurde die Reaktionskinetik der Ammoniumoxidation 
durch NH4-N-Konzentrationen bestimmt, die im Durchschnitt 4 - 6mal niedriger waren als in 
den Versuchen, die mit hohem Salzgehalt (30 psu) durchgeführt wurden. Ein Übergang zu 
einer substratgesättigten 0-0rdnungs-Reaktion war dabei nicht zu beobachten. Unmittelbar 
nach Anpassung des Kreislaufsystems an den hohen Salzgehalt (30 psu) wurden die höch­
sten Ammonium-Oxidationsraten r beobachtet. Dabei konnte eine kontinuierliche Zunahme 
von r nachgewiesen werden. Die Ammoniumoxidation war offensichtlich durch die Diffusion 
des Substrates (NH,-N) limitiert. Die Ammoniumoxidation unmittelbar nach Erhöhung des 
Salzgehalts ließ sich durch die Kinetik einer U,-Ordnungs-Reaktion erklären. Nach längerem 
Betrieb des Kreislaufsystems bei konstant hohem Salzgehalt (30 psu) konnte das Erreichen 
der maximalen Ammonium-Oxidationsrate (rm.,) beobachtet werden. Die Ammoniumoxidati­
on erfolgte durch den Übergang zu einer metabolismuslimitierten 0-0rdnungs-Reaktion. Der 
Anstieg der NOi-N Werte (N02'-N-Akkumulation), der zeitgleich beobachtet werden konnte, 
war dabei ein Hinweis auf einen unvollständigen, substratgesättigten Reaktionsverlauf des 
zweiten Nitrifikationsschrittes. 
Die Ergebnisse zeigen, daß der Zeitraum unmittelbar nach Erhöhung des Salzgehaltes für 
die Stabilität des gesamten Kreislaufes sowie für die gehaltenen Fische eine kritische Phase 
darstellte, insbesondere durch den kurzfristigen Anstieg der Nitritwerte. Die Nitritkonzentra­
tionen im Ablauf der Biofilter lagen zeitweise deutlich über den Werten, die von Fischen über 
einen längeren Zeitraum toleriert werden können. Es muß betont werden, daß im Meerwas­
ser Nitrit-Ionen weniger toxisch wirken als im Süßwasser (Russe & Thurston 1991, Spotte 
1 992, Tomasso et al. 1979). Daher wurden die erhöhten Werte von den Fischen besser ver­
tragen. 
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Weiterhin konnte gezeigt werden, daß ein Anstieg der Nitritkonzentrationen in einem Kreis­
laufsystem u.a. in Zusammenhang mit einer Anpassung der Bakterienflora im Biofilter an 
einen veränderten Betriebszustand zu beobachten ist (z.B. bei einer Veränderung des Salz­
gehaltes; Hirayama 1974, Kawai et al. 1964). Während dieses Anpassungsvorganges tritt ein 
Anstieg des Nitritniveaus infolge der dominierenden Ammoniumoxidation durch Nitrosomo­
nas ein. Dies ist darauf zurückzuführen, daß sich unter den im Biofilm anwesenden chemo­
lithotrophen Bakterien die N02-oxidierenden Bakterien als letzte umstellen (Pillay et al. 1989, 
Rott 1972). Außerdem kann eine interspezifische Konkurrenz zwischen heterotrophen und 
autotrophen Bakterien auftreten. 
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